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RESUMO 

 

BERNEGOSSI, A.C. Avaliação da toxicidade do retardador de chamas 

Tetrabromobisfenol A em matriz de efluente doméstico sintético e isolado. 2022. 

Tese (Doutorado em Ciências) – Escola de Engenharia de São Carlos, Universidade de 

São Paulo, São Carlos, 2022. 

 

O Tetrabromobisfenol A (TBBPA), é um retardador de chamas constituinte de eletrônicos, 

fios elétricos, entre outros produtos que possuem composição inflamável. Esse composto 

é um contaminante emergente, proveniente de águas residuárias não tratadas e 

deposição incorreta de resíduos eletrônicos. A presença do TBBPA nos corpos hídricos 

vem sendo documentada em baixas concentrações (concentração máxima detectada em 

lagos de 4,87 µg.L-1). Sua degradação em sistemas de tratamento biológicos ou químicos 

vêm sendo estudada, visto que o TBBPA pode causar efeitos tóxicos diversos na biota 

aquática e desregulação endócrina. Portanto, essa pesquisa visou avaliar os efeitos 

ecotoxicológicos do TBBPA, isolado e em matriz de efluente, pré e pós tratamento em 

reatores biológicos anaeróbios operando em condições acidogênica (RA) e 

metanogênica (RM). Os bioensaios do composto em matriz de efluente foram realizados 

utilizando as espécies Allonais inaequalis, Ceriodaphnia silvestrii, Chironomus 

sancticaroli, Daphnia magna e Pristina longiseta. Com o composto isolado a espécie 

Lymnaea stagnalis também foi utilizada. O risco ecotoxicológico do TBBPA foi 

classificado com base na estimativa do coeficiente de risco. De forma geral, o RM reduziu 

a toxicidade aguda do afluente sintético enriquecido com TBBPA (100 µg.L-1) de maneira 

mais eficaz que o RA, apresentando unidade tóxica de 1,62 comparada à 2,93 (efluente 

RA) e 3,05 (afluente). Com exceção do efluente RM para A. inaequalis, ambos 

tratamentos reduziram a toxicidade crônica, possibilitando um amento na reprodução de 

A. inaequalis, P. longiseta e C. silvestrii quando comparados ao afluente dos reatores. 

Porém, ambos os efluentes permaneceram com potencial de toxicidade aguda e crônica 

nas espécies, o que confirma a necessidade de tratamentos complementares antes do 

lançamento no corpo receptor. Ademais, aplicando os bioensaios com o TBBPA padrão 

(isolado) foi possível determinar a concentração de efeito de toxicidade aguda em 50% 

dos organismos (CE50), que variou de 678 µg.L-1 (crustáceo C. silvestrii) a 1526 µg.L-1 

(inseto C. sancticaroli), concentrações superiores àquelas detectadas em ambientes 

aquáticos de água doce. Ressalta-se que não foi possível calcular CE50 para o molusco 

L stagnalis nas concentrações testadas (de até 3200 µg.L-1). Com relação à toxidade 

crônica, apesar da elevada sobrevivência nos teste, houve efeito na reprodução para três 

espécies com ocorrência no Brasil (A. inaequalis, P. longiseta e C. silvestrii), sendo P. 

longiseta a espécie mais sensível (CE50 de 2,49 µg.L -1, abaixo da máxima concentração 

detectada em lagos). O risco ecotoxicológico estimado foi de insignificante à baixo risco 

para a toxicidade aguda e baixo risco à alto risco para a toxicidade crônica. Os resultados 



 
 

com os efluentes mostram como os bioensaios podem ser usados como ferramenta no 

monitoramento da qualidade dos efluentes e na escolha de configurações de 

tratamentos. Além disso, os ensaios de ecotoxicidade crônica se mostraram um indicador 

de toxicidade importante, mesmo quando os resultados de toxicidade aguda apontam um 

baixo risco de toxicidade aguda do composto. 
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ABSTRACT 
 

BERNEGOSSI, A.C. Toxicity evaluation of the flame retardant Tetrabromobisphenol 

A isolated and in wastewater matrix. 2022. Thesis (Doctor degree in Science) – School 

of Engineering of São Carlos, University of São Paulo, São Carlos, 2022. 
 

Tetrabromobisphenol A (TBBPA) is a flame retardant present in electronics, electrical 

wires, paints and other products with flammable composition. In addition, it is an emerging 

contaminant that arrives in the aquatic environment through untreated wastewater and 

incorrect disposal of electronic waste. TBBPA presence in water bodies has been 

documented at low concentrations (the highest documented concentration in a lake is 

4,87 µg.L-1). TBBPA degradation in biological or chemical treatment systems is still being 

studied as it can cause diverse toxic effects on aquatic biota and endocrine disruption. 

Therefore, this research aimed to evaluate the ecotoxicological effects of this compound, 

isolated and in wastewater matrix, pre and post-treatment in anaerobic biological reactors 

operating under acidogenic (AR) and methanogenic (RM) conditions. Bioassays with the 

wastewater matrix were performed using the species Allonais inaequalis, Ceriodaphnia 

silvestrii, Chironomus sancticaroli, Daphnia magna and Pristina longiseta. For the isolated 

compound, the species Lymnaea stagnalis was also used. The ecotoxicological risk of 

TBBPA was classified based on the risk coefficient estimate. In general, RM reduced the 

acute toxicity of synthetic influent enriched with TBBPA (100 µg.L-1) more effectively than 

RA, presenting a toxic unit of 1.62 compared to 2.93 (RA effluent) and 3.05 (influent). 

Excepted for the RM effluent for A. inaequalis, both treatments reduced chronic toxicity, 

allowing an increase in the reproduction of A. inaequalis, P. longiseta and, C. silvestrii 

when compared to the influent of the reactors. However, both effluents still had the 

potential for acute and chronic toxicity in the species, which indicates the need for 

complementary treatments before discharging them into the receiving body. Furthermore, 

applying the bioassays with the standard TBBPA (isolated) made it possible to determine 

the concentration of acute toxicity effect in 50% of the organisms (EC50), which ranged 

from 678 µg.L-1 (crustacean C. silvestrii) to 1526 µg.L-1 (insect C. sancticaroli), 

concentrations higher than those detected in freshwater environments. Moreover, it was 

not possible to calculate EC50 for the mollusk L stagnalis at the tested concentrations (up 

to 3200 µg.L- 1). Regarding chronic toxicity, despite the high survival in the tests, there 

was an effect on reproduction for three species that exist in Brazil (A. inaequalis, P. 

longiseta and C. silvestrii), with P. longiseta being the most sensitive species (effective 

concentration of 2.49 µg.L-1). The ecotoxicological risk ranged from negligible to low risk 

for acute toxicity and low to high risk for chronic toxicity. The results with the reactors 

samples show how bioassays can be used to monitor effluents` quality and choose 

treatment configurations. Also, chronic bioassays are shown to be an important toxicity 

indicator even when acute results showed that a compound is a low acute risk. 

Keywords: Aquatic biota. Bioassays. Ecotoxicity. Environmental monitoring. TBBPA. 
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1. INTRODUÇÃO 
 

O crescimento das cidades e o processo de urbanização mal planejado causa uma 

pressão negativa sobre os recursos hídricos, devido aos impactos diretos e indiretos da 

deposição de resíduos e lançamento de águas residuárias, com e sem tratamento 

(ALMEIDA; WEBER, 2006; EDOKPAYI; ODIYO; DUROWOJU, 2017; FREE et al., 2014; 

GAVRILESCU et al., 2015; SHARMA et al., 2019; YANG et al., 2022). Os contaminantes 

emergentes, naturais ou sintéticos, passam a fazer parte da composição do efluente 

doméstico pelo consumo humano de produtos de cuidado pessoal, uso de surfactantes 

para limpeza, ingestão e uso de fármacos, degaste de eletroeletrônicos, compostos 

têxteis, tintas e demais componentes de utensílios e equipamentos (COMEAU et al., 

2008; RIVA et al., 2019). Sendo assim, uma das principais fontes de contaminantes 

emergentes no ambiente são os efluentes domésticos e industriais. Isso acontece porque 

os efluentes tratados podem conter estes contaminantes, uma vez que as estações foram 

projetadas para reduzir principalmente a carga orgânica do efluente a partir de processos 

biológicos (ALMEIDA; WEBER, 2006; CLARA; STRENN; KREUZINGER, 2004; 

FOCAZIO et al., 2008; LAWRENCE et al., 2005; PETRIE; BARDEN; KASPRZYK-

HORDERN, 2014; PIVELI, 2012). Portanto, avaliar o comportamento da mistura desses 

compostos emergentes com os demais constituintes dos efluentes domésticos e 

industriais é essencial para averiguar o risco associado à eles para a biota, o qual pode 

ser diferente daquele apresentado por cada composto individualmente (RIVA et al., 

2019).  

A necessidade de inovações tecnológicas motivam a produção contínua de novos 

materiais no mercado, entre estes, uma grande variação de polímeros cuja composição 

é baseada em derivados de petróleo (RESEARCH AND MARKETS, 2022; PEPLOW, 

2016; QU et al., 2016). Devido sua composição inflamável e riscos de acidentes, iniciou-

se a utilização de compostos que possuem a capacidade de retardar a propagação das 

chamas, os chamados retardadores de chama. O consumo global de retardantes de 

chama vem aumentando com os avanços tecnológicos, e seu uso anual cresceu 

significativamente entre 2012 e 2018 devido à recuperação da recessão econômica nos 
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EUA, Japão e Europa Ocidental e às pressões de mercado induzidas pela introdução 

desses produtos nos países em desenvolvimento (FREEDONIA GROUP, 2015). 

Os retardadores de chamas bromados (BFRs) são amplamente utilizados em 

produtos como têxtil, plásticos e eletrônicos, sendo o Tetrabromobisfenol -A (TBBPA) um 

dos mais aplicados mundialmente (EFSA, 2022; LIU et al., 2016; PIERONI; LEONEL; 

FILLMANN, 2017). Em matrizes de efluentes, o TBBPA foi detectado em Estações de 

Tratamento de Efluentes (ETE) da Coreia do Sul em concentrações de 0,12 a 

13,14 ng.L- 1 (KIM; LEE; OH, 2016), enquanto em efluentes industriais da China a 

concentração chegou a 20 µg.L-1 (TBBPA-BAE) (TIAN et al., 2014). O composto também 

foi detectado em lodos de ETEs da Suíça e da Espanha em concentração de até 

220 ng.g-1 e 1329 ng.g-1 (peso seco), respectivamente (GUERRA; ELJARRAT; 

BARCELÓ, 2010; ÖBERG; WARMAN; ÖBERG, 2002). Além disso, o composto vem 

sendo detectado em ecossistemas lênticos e lóticos, de concentrações de pg.L-1 a 

0,92 µg.L-1 e 4,87 µg.L-1 em rios e lagos da China, respectivamente (XIONG et al., 2015; 

YANG et al., 2012b). Até a presente data, não foi encontrada literatura reportando 

concentração de TBBPA em rios ou lagos brasileiros. 

Os mecanismos de biotransformação do TBBPA e a geração de subprodutos que 

podem causar toxicidade similar ou superior que o composto (como o bisfenol-A) 

incentiva a busca por tratamentos de efluentes capazes de reduzir as concentrações 

deste composto (TAKAYA et al., 2022; WENG et al., 2021). A persistência no meio pode 

variar de acordo com as características do mesmo, de acordo com Departamento de 

Saúde da Austrália, o tempo de meia vida em solos aeróbios e solos estéril (sem fauna) 

é acima de 6 meses, quando exposto à radiação ultravioleta em água o tempo de meia 

vida varia de 6,6 dias (verão) a 80,7 dias (inverno), já quando presente em efluentes 

(concentração nominal de TBBPA de 50 µg.L-1 incubado à 35oC por 120 dias) o tempo 

de meia vida em sistema aeróbio foi de 22 dias (NICNAS, 2020). 

O TBBPA causa diversos efeitos negativos à biota aquática e terrestre, como 

estresse oxidativo, morte celular, danos neurológicos, entre outros (ORAL et al., 2021). 

Segundo resultados obtidos com microcrustáceo e peixe, a concentração de efeito na 

mobilidade e sobrevivência de 50% dos indivíduos expostos ao TBBPA foi abaixo de 

1 mg.L-1 (EU, 2006). Ademais, o TBBPA, assim como outros retardantes de chama pode 
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bioacumular nos organismos e causar alterações endócrinas (FEITEIRO; MARIANA; 

CAIRRÃO, 2021; HU et al., 2019; MACÊDO et al., 2020; WHO/IPCS/ILO/UNEP, 2002; 

YANG et al., 2012b).  

No Brasil, a qualidade dos corpos hídricos e toxicidade dos efluentes líquidos são 

monitorados de acordo com as Resoluções do Conselho Nacional do Meio Ambiente 

(CONAMA) n. 357 e n. 430, respectivamente (CONAMA, 2005, 2011). Segundo o Art. 27, 

da Resolução CONAMA n. 357, é vedado o lançamento de efluentes que contenham 

concentrações de poluentes orgânicos persistentes (POPs) mencionados na Convenção 

de Estocolmo, como os retardantes de chama bromado (CONAMA, 2005). A 

ecotoxicologia é uma ferramenta que complementa às análises físico-químicas no 

monitoramento de qualidade de água, sedimento e efluentes, uma vez que possibilita 

observar os efeitos tóxicos dessas matrizes complexas na biota (ALEXANDER, 2000; 

O’HALLORAN, 2006; ZWART; POSTHUMA, 2005). Entre os grupos de animais usados 

como organismos-teste, os invertebrados aquáticos como os insetos, oligoquetas e 

crustáceos, são organismos normalmente fáceis de cultivar em laboratório e exercem 

importante função nos ecossistemas, pois contribuem para a ciclagem de nutrientes e 

tem relevante papel no equilíbrio ecológico, uma vez que fazem uma ponta na cadeia 

trófica ao se alimentarem dos produtores (p.e. algas) e servirem de alimentos para os 

consumidores (p.e. peixe) (KRAUS, 2019; RIBEIRO-BRASIL et al., 2022).  

Visto a presença do TBBPA em efluentes e ambientes aquáticos, entender a 

ecotoxicidade deste composto em invertebrados aquáticos auxiliará na criação de uma 

base de dado dos possíveis efeitos do TBBPA e em quais condições eles ocorrem. Além 

disso, a investigação de tecnologias de tratamento de efluentes capazes de remover esse 

composto podem utilizar os testes ecotoxicológicos para avaliar a eficiência de remoção 

de toxicidade dos efluentes. O uso de espécies nativas brasileiras para esse 

monitoramento se faz necessário para trazer uma análise mais representativa do que 

ocorreria caso esses efluentes fossem lançados nos corpos hídricos brasileiros. Ademais, 

a aplicação de ensaios de toxicidade aguda e crônica possibilita ter uma visão geral do 

que ocorreria a curto e longo prazo com a exposição ao contaminante, tanto isolado 

quanto em matrizes complexa. 
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2. HIPÓTESES E OBJETIVOS 
 

Temos como hipótese geral que o retardador de chama Tetrabromobisfenol A 

(TBBPA) causa efeitos negativos para espécies de invertebrados aquáticos. Portanto, os 

objetivos gerais desse projeto foram: 

• avaliar o efeito tóxico do TBBPA em matriz de efluente doméstico sintético 

(concentração nominal inicial de 100 µg.L-1), pré e pós-tratamento, por 

meio das respostas fisiológicas e morfológicas de Allonais inaequalis, 

Ceriodaphnia silvestrii, Chironomus sancticaroli, Daphnia magna e Pristina 

longiseta, e  

• encontrar a concentração de efeito do TBBPA padrão isolado em 50% dos 

indivíduos das espécies Allonais inaequalis, Ceriodaphnia silvestrii, 

Chironomus sancticaroli, Daphnia magna, Lymnaea stagnalis e Pristina 

longiseta.  

 

Para tanto, esse trabalho foi dividido em duas hipóteses e seus respectivos 

objetivos específicos:  

Hipótese A: A aplicação de reatores anaeróbios (condições acidogênica e 

metanogênica) para o tratamento de efluente sintético contendo TBBPA leva à diminuição 

dos efeitos tóxicos do composto no ambiente aquático. 

Objetivos associados à Hipótese A: Analisar os efeitos de ecotoxicidade aguda e 

crônica do afluente (afluente sintético enriquecido com TBBPA) e efluentes dos reatores 

anaeróbios operando em fluxo contínuo em condições acidogênica (RA) e metanogênica 

(RM) em cinco espécies representativas do Estado de São Paulo: A. inaequalis, C. 

silvestrii, C. sancticaroli e P. longiseta e uma espécie representativa de ambientes 

temperado D. magna; 

Avaliar a redução ou aumento de toxicidade aguda e crônica dos efluentes dos 

reatores RA e RM comparado ao afluente; 

Avaliar a conformidade dos efluentes com a Resolução CONAMA n. 430 e com as 

diretrizes de lançamento de efluentes da Companhia Ambiental do Estado de São Paulo 

(CETESB). 
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Hipótese B: O retardante de chamas Tetrabromobisfenol A (TBBPA) afeta 

negativamente (p.e. mortalidade, imobilidade, reprodução e desenvolvimento) as 

espécies A. inaequalis, C. silvestrii, C. sancticaroli, D. magna, L. stagnalis e P. longiseta.  

Objetivos associados à Hipótese B: Analisar as respostas de sobrevivência, 

mobilidade e desenvolvimento dos organismos-teste quando expostos ao TBBPA de 

forma isolada;  

Estabelecer as concentrações de efeito de toxicidade aguda (mortalidade e 

imobilidade) em 10 e 50% da população (CE10 e CE50, respectivamente);  

Construir uma Curva de Distribuição da Sensibilidade das Espécies (SSD) com os 

resultados dos testes de ecotoxicidade aguda e CE50 recuperados na literatura; 

Estabelecer as concentrações de efeito de toxicidade crônica (i.e. mortalidade ou 

imobilidade, reprodução e desenvolvimento) em 10 e 50% da população (CE10 e CE50, 

respectivamente); 

Estimar o risco ecotoxicológico do TBBPA em ambientes aquáticos com base no 

coeficiente de risco (CR).
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3. REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 
 

3.1. Recursos hídricos e saneamento básico 
 

O Brasil é um país com elevado volume de água doce distribuída principalmente 

em rios, lagos, riachos e, aquíferos (ANA, 2019). A água está presente no cotidiano 

humano em seus multiusos (dessedentação, recreação, irrigação, consumo humano, etc) 

e manter a qualidade e quantidade de água adequadas é essencial para a segurança da 

vida humana e bom funcionamento dos ecossistemas (ANA, 2021; CONAMA, 2008). A 

água vem sendo usada para a diluição de cargas poluidoras e sua capacidade de 

autodepuração (capacidade do ecossistema equilibrar as fontes de consumo e produção 

de oxigênio) pode não ser suficiente para manter o equilíbrio ecológico quando essa 

carga poluidora é elevada (ANA, 2019; VON SPERLING, 2014). Portanto, o tratamento 

de efluentes é essencial para que o período de tempo e distância para que todos os 

processos envolvidos na autodepuração (degradação, decomposição ativa, recuperação 

e águas limpas) sejam completados ao longo dos corpos receptores sejam menores 

(BRAGA, 2005; MARTINS; ROCHA; SANTANA, 2018). 

Portanto, a conexão entre saneamento básico, qualidade ambiental e saúde 

pública é intrínseca e o aumento das pressões antrópicas sobre os ecossistemas, tais 

como descarte ou deposição indevida de resíduos sólidos, não tratamento de efluentes 

domésticos e industriais e alterações nos fluxos naturais de corpos hídricos vêm 

causando efeitos adversos tanto para a biota quanto aos humanos (ALMEIDA; WEBER, 

2006; EDOKPAYI; ODIYO; DUROWOJU, 2017; FREE et al., 2014; GAVRILESCU et al., 

2015; NAIK et al., 2008; SHARMA et al., 2019). Além do aumento direto das ações 

humanas sobre o meio, adiciona-se as mudanças de padrão de consumo e o aumento 

da variedade de produtos para cuidado pessoal, limpeza e medicamentos que acabam 

entrando no meio ambiente (FERGUSON et al., 2013; LOOS et al., 2007; NG et al., 2021; 

PETRIE; BARDEN; KASPRZYK-HORDERN, 2014; SHIN et al., 2020; SUN et al., 2015; 

WEIGEL; KUHLMANN; HÜHNERFUSS, 2002). 

No Brasil, segundo o Instituto Brasileiro de Geografia e Estatística (IBGE), apenas 

68,3% dos domicílios possuem esgotamento sanitário com rede geral ou fossa séptica 
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ligada à rede (IBGE, 2019), sendo que 31% do efluente coletado não é encaminhado 

para tratamento (ANA, 2017). Os efluentes sanitários, compostos por efluentes 

domésticos e industriais, representam uma matriz complexa de substâncias orgânicas, 

inorgânicas, vírus, bactérias e diversos microrganismos (VON SPERLING, 2014). Estes 

efluentes são uma das principais fontes de contaminantes emergente no meio, já que a 

maioria das estações de tratamento de efluente (ETEs) foram projetadas para reduzir 

majoritariamente a carga de matéria orgânica presente no efluente por meio de processos 

biológicos e a capacidade de remover eficientemente os compostos emergentes é baixa 

(AMÉRICO et al., 2012; HEBERER, 2002; JELIC et al., 2015; LAWRENCE et al., 2005; 

MARCHESE et al., 2003; PAXÉUS, 2004; PIVELI, 2012; TERNES; BONERZ; SCHMIDT, 

2001). 

Somado ao problema sanitário brasileiro e global, têm-se o aumento da presença 

de compostos emergentes no ambiente (BRADLEY et al., 2007; ENG et al., 2019; 

FERGUSON et al., 2013; FOCAZIO et al., 2008; MONTAGNER; VIDAL; ACAYABA, 

2017). Os contaminantes de preocupação emergentes são substâncias sintéticas ou 

naturais que fazem parte do nosso cotidiano por estarem presentes em alimentos, 

medicamentos, produtos de higiene pessoal, pesticidas, detergentes, produtos de 

limpeza, equipamentos eletrônicos e que ao entrar no ambiente podem apresentar 

potencial de efeitos adversos ao ecossistemas e/ou à saúde humana (NG et al., 2021; 

ROSENFELD; FENG, 2011). 

A entrada contínua desses contaminantes nos corpos hídricos pode ser associada 

à persistência desses compostos nos efluentes brutos e tratados, na água e no sedimento 

de rios e lagos, dificultando a capacidade de recuperação desses ecossistema por meio 

da diluição e degradação natural das substâncias orgânicas (CLARA; STRENN; 

KREUZINGER, 2004; COMEAU et al., 2008; FOCAZIO et al., 2008; PAL et al., 2014; 

RIVA et al., 2019). Parte dos contaminantes encontrados em efluentes são detectadas 

em sedimentos de rios (BLAIR et al., 2013; EDOKPAYI; ODIYO; DUROWOJU, 2017; LI 

et al., 2019; PENG et al., 2018). Ressalta-se que o aumento das pesquisas referentes à 

contaminação e efeitos dos contaminantes emergentes são reflexo da melhoria das 

técnicas de detecção e quantificação dos mesmos, que têm possibilitado o 

monitoramento e a verificação da presença dos contaminantes emergentes nas 
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diferentes matrizes naturais e antrópicas, encontrados geralmente nas concentrações de 

ng.L-1 até µg.L-1 (FOCAZIO et al., 2008; LIU et al., 2016; QU et al., 2016; RICHARDSON; 

KIMURA, 2020; WANG et al., 2011). 

O risco ecológico desses contaminantes ainda não está totalmente elucidado, 

havendo necessidade de desenvolvimento de estudos sobre os potenciais efeitos para a 

biota aquática e terrestre (COVACI et al., 2009; FOCAZIO et al., 2008; PAL et al., 2014; 

RUHÍ et al., 2016). Além disso, esses compostos podem alterar o sistema endócrino dos 

seres vivos, causando efeitos adversos à saúde e dificultando a determinação da relação 

dose-resposta em bioensaios (WHO/IPCS/ILO/UNEP, 2002). Portanto, avaliar o 

comportamento da mistura desses compostos emergentes com os demais constituintes 

dos efluentes domésticos e industriais aproxima às reais condições de exposição que 

espécies aquáticas enfrentam no ambiente aquático natural, e é essencial para averiguar 

o risco associado à ele para a biota, o qual pode ser diferente daquele apresentado por 

cada composto individualmente ou fora da matriz aquática (ARISTONE et al., 2022; 

HAMDHANI; EPPEHIMER; BOGAN, 2020; RIVA et al., 2019). Gosset et al. (2021) ao 

aplicar a análise de risco em dez Estações de Tratamento de Efluentes (ETEs) levando 

em conta as concentrações de 37 compostos farmacêuticos e 4 agrotóxicos, estimaram 

risco elevado em 90% das estações analisadas, além de classificarem como de alto risco 

diversos compostos de maneira isolada. 

Um grupo de contaminante de preocupação emergente que vêm crescendo nos 

últimos anos são os retardantes de chama bromados devido ao aumento do consumo 

destes compostos para que produtos com potencial de inflamabilidade possam estar em 

conformidade com as legislações de segurança (RESEARCH AND MARKETS, 2020). 

 

3.2. Retardantes de chama 
 
O uso de retardantes de chama data de antes de Cristo pelos Egípcios e Romanos, 

que utilizavam o alumínio para reduzir a inflamabilidade da madeira, com o passar dos 

anos os compostos capazes de reduzir as chamas passaram a ser usados em cortinas 
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de teatros, roupas, balões, etc (Hindersinn1 1990 apud WHO, 1997). Em razão do padrão 

de vida atual, a necessidade de inovações tecnológicas motiva a produção contínua de 

novos materiais no mercado, entre estes, uma grande variedade de polímeros, cuja 

composição é baseada em derivados de petróleo (PEPLOW, 2016; QU et al., 2016; 

RESEARCH AND MARKETS, 2020, 2022). Devido sua composição inflamável e riscos 

de acidentes, iniciou-se a utilização de compostos com capacidade de retardar a 

propagação das chamas. Existem dois tipos principais de retardantes de chama: os 

halogenados (que possuem algum dos halogênicos, como o bromo e o cloro) e os não 

halogenados. Os retardantes de chamas bromados (BFRs) são amplamente consumidos 

e sua comercialização vem crescendo devido às pressões de mercado que buscam 

seguir os códigos de segurança dos produtos, incluindo inovações como carros e pisos 

residenciais que contenham plástico com retardantes de chamas em suas composições 

(FREEDONIA GROUP, 2015). Em relatório mais recente, o mercado global de 

retardantes de chama foi estimado em 8,2 bilhões de dólares em 2021 e 13,6 bilhões em 

2021, sendo esperado crescimento de 5,9% entre os anos de 2022 a 2030, sendo esse 

aumento de demanda relacionado a indústrias de construção, eletrodomésticos, têxtil e 

transporte (R & M, 2022). Apesar do crescimento desse mercado ser impulsionado pela 

necessidade de adequação de empresas e construções às regras de segurança contra 

incêndio, ele ainda é contido pelo fato dos produtos químicos usados nos retardantes de 

chama serem prejudiciais à saúde humana (R & M, 2020; PR Newswire, 2022).  

Apesar do crescente aumento no uso dos BFRs, a expansão desse mercado ainda 

é contido pelo fato dos produtos químicos usados nos retardantes de chama bromados 

serem persistentes no ambiente e prejudiciais à saúde humana e da biota (FREEDONIA 

GROUP, 2015). Na Europa a produção de alguns BFRs (como os éteres difenílicos 

polibromados - PBDEs) foram banidas e nos E.U.A. descontinuadas, o que levou a busca 

de alternativas de retardantes de chamas não halogenados e o aumento da produção e 

consumo de retardantes alternativos, como o Tetrabromobisfenol A (TBBPA) (BETTS, 

2007; PIERONI; LEONEL; FILLMANN, 2017; SHARKEY et al., 2020). Diretrizes como a 

 
1 HIDERSINN, R. R. Historical aspects of polymer fire retardance. In: NELSON GL ed. Fire 
and polymers hazards identification and prevention. New York, American Chemical Society (ACS 
Symposium Series No. 415), 1990. 
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2011/65/EU (Restrição de Substâncias Perigosas – RoHS) e 2012/19/EU (Resíduos de 

Equipamentos Elétricos e Eletrônicos – REEE) estabelecem, além da restrição de alguns 

BFRs, que plásticos contendo retardantes de chama bromados sejam descartados e 

coletados separadamente (EU, 2011, 2012). O TBBPA surgiu como uma alternativa não 

nociva de retardante de chama e um estudo de revisão realizado por Zhou; Yin; Faiola 

(2020) concluiu que esse composto em baixos níveis de exposição é seguro para a 

população humana, apesar de ser considerado um contaminante ambiental controverso.  

Os retardantes de chamas são detectados nas diversas matrizes (ar, poeira, 

sedimento, biota e água doce e salgada) (CRISTALE et al., 2018; LIU et al., 2014; 

LLORCA et al., 2017; TANG et al., 2014; ZHAO et al., 2020; ZUIDERVEEN; SLOOTWEG; 

DE BOER, 2020). Foi relatado que retardadores de chama halogenados, como o 

bromado, são altamente tóxicos e também estão relacionados a distúrbios e doenças 

humanas, como fertilidade reduzida, puberdade avançada, baixo QI, atraso no 

desenvolvimento físico e mental, problemas de memória e aprendizado e distúrbios da 

tireoide. Alguns retardadores de chama também podem resultar em doenças fatais, como 

câncer (PIERONI; LEONEL; FILLMANN, 2017). 

Xu et al. (2021) revisaram sobre a presença e o impacto de retardantes de chama 

halogenados (p.e. TBBPA) presentes em ETEs. Os autores encontraram pesquisas que 

detectaram BFRs inclusive em áreas remotas, com pouca atividade antrópica como o 

Ártico e o Planalto Qinghai-Tibet, evidenciando a capacidade desses compostos serem 

transportados naturalmente (p.e. ventos, chuva, neve, etc.). Além disso, foi observado a 

alta capacidade dos BFRs serem adsorvidos por sólidos, sendo encontrados, por 

exemplo, aderidos na biomassa dos reatores ou no lodo (XU et al., 2021). Llorca et al. 

(2017) revisaram sobre a presença de contaminantes orgânicos de preocupação 

emergente, incluindo os retardantes de chama, na biota de águas continentais da 

América Latina. Dezessete estudos detectando BFRs em diversas espécies foram 

recuperados, sendo dez deles realizados no Brasil (p.e. 10.2 ng.g-1 no fígado peixes e 

3,45 ng.g-1 no fígado de sapos coletados no Rio Paraíba do Sul). Outros estudos 

observaram o potencial de bioacumulação (no indivíduo) e biomagnificação (na cadeia 

trófica) de retardantes de chama em diferentes espécies de invertebrados e vertebrados 

aquáticos (ASHIZUKA et al., 2008; HOU et al., 2021; LAW et al., 2006). 
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3.3. Tetrabromobisfenol A 
 

O Tetrabromobisfenol A (TBBPA) (Figura 3.1), é o terceiro retardador de chamas 

bromado mais consumidos no mundo, ficando atrás dos éteres difenílicos polibromados 

(PBDEs) e hexabromociclododecanos (HBSCDDs) (EFSA, 2022). O TBBPA é produzido 

por meio da bromação do bisfenol A na presença de um solvente, com produção média 

em 1995 acima de 60.000 toneladas por ano (WHO, 1995). O composto é incorporado a 

diversos produtos industriais, principalmente derivados de petróleo, com a finalidade de 

minimizar a propagação de chamas em caso de incêndios (EFSA, 2022; LIU et al., 2016; 

PIERONI; LEONEL; FILLMANN, 2017). 

Apesar de sua maior aplicação ser na composição de placas de circuito eletrônico 

e aparelhos eletroeletrônicos (p.e. televisão, aspiradores de pó, máquinas de lavar, 

computadores, impressoras, etc), esse composto também é aplicado na indústria têxtil, 

tinturas, dispositivos de transporte, partes de móveis, revestimento de fios, entre outros 

(EU, 2006). O mercado de TBBPA tem previsão de crescimento de 3,8% entre 2020-

2026, sendo o Brasil um dos países da América do Sul com essa expectativa 

(RESEARCH AND MARKETS, 2022). 

 
Figura 3.1: Estrutura molecular do Tetrabromobisfenol A (TBBPA) 

 

Fonte: EU (2006). 

 

Mesmo que seu uso seja majoritariamente como componente desses produtos, 

ele pode ser liberado pelo desgaste, limpeza e pelo vapor e pó liberados pelos 

equipamentos quando aquecidos durante o uso, resultando na contaminação ambiental 

e sua persistência nos diferentes ecossistemas (BSEF, 2022). Devido a detecção do 

TBBPA em diferentes matrizes ambientais desde a década de 1980, ele é considerado 

como um composto onipresente (CHEN et al., 2020; DASO et al., 2017; ENVIRONMENT 

CANADA, 2016; GOODMAN et al., 1988; OKEKE et al., 2022).  
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É importante ressaltar que além do TBBPA, há os retardantes de chamas 

derivados dele que podem surgir após a degradação do mesmo, como o TBBPA bis (2-

hidroxietil éter) – TBBPA-BHEE, TBBPA éter dibromopropílico – TBBPA-DBPE, TBBPA 

bis (éter aliado) -TBBPA-BAE, TBBPA mono (éter aliado) – TBBPA-MAE, TBBPA 

mono(2-hidroxietil éter) – TBBPA-MHEE, TBBPA mono (éter glicólico) – TBBPA-MGE, 

TBBPA mono(2,3-dibromopropílico éter) – TBBPA-MDBPE, entre outros (LIU et al., 

2018a; QU et al., 2016; WHO, 1995).  

As concentrações do TBBPA e seus derivados podem ser maiores nos pontos 

próximos à indústrias produtoras desses compostos (p.e. concentração de TBBPA em 

efluente industrial de 20 µg.L- 1 (TIAN et al., 2014)). No sedimento, Qu et al. (2013) 

observaram que a concentração de TBBPA próximo à indústria (132 ng.g-1) foi 

decrescendo rapidamente até estar abaixo do limite de detecção (0,03 ng.g-1) a 7 km do 

local. Em águas doces, a presença do TBBPA já foi constatada em concentrações de, no 

máximo, 4,87 µg.L-1 em lagos e 0,92 µg.L- 1 em rios (Tabela 3.1). Não foram recuperadas 

informações sobre concentrações de TBBPA em matrizes de água doce brasileira. 
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Tabela 3.1 - Concentrações de TBBPA detectadas em matrizes de água doce e efluentes. 

Concentração 
(µg.L-1) 

Tipo de 
amostra 

Local Observação Referência 

0.00014 - 0.0032 
Água de 
lagos 

Inglaterra  
HARRAD et al. 

(2009) 

Nd – 4,87 Água de lago China  YANG et al. (2012) 

0,07 – 0,30 Água de rio China 
Considera os análogos 

TBBPA-BHEE, TBBPA-BGE 
e TBBPA-BAE 

TIAN et al. (2014) 

Nd – 0,92 Água de rio China  
XIONG et al. 

(2015)  

0.0015 - 0.775 Água de rio 
Sul 

africano 
 

DASO; OKONKWO 
(2017) 

0.0101 ± 0.00073 Água de rio China 
Considera o análogo 

TBBPA-BHEE 
LIU et al. (2017) 

0,00026 – 0,00077 Água de rio China  CHEN et al. (2020)  

0,005 – 0,051 Água de rio China 

Considera os análogos 
TBBPA-MAE, TBBPA 

MDBPE, TBBPA-MHEE, 
TBBA-MGE 

GAO et al. (2021) 

3,2 – 19,9 
Efluente 
industrial 

China 
Considera os análogos 

TBBPA-BHEE, TBBPA-BGE 
e TBBPA-BAE 

TIAN et al. (2014) 

0.000035 – 0.013 
Efluente 
sanitário 

Coreia do 
Sul 

 
KIM; LEE; OH, 

(2016) 

< 0,3 – 220 ng.g-1 
(peso seco) 

Lodo 
(efluente) 

Suíça  
ÖBERG; 

WARMAN; ÖBERG 
(2002) 

Nd – 1329 ng.g-1 
(peso seco)  

Lodo 
(efluente) 

Espanha  
GUERRA; 

ELJARRAT; 
BARCELÓ, (2010) 

Nd – 472 ng.g-1 
(peso seco) 

Lodo 
(efluente) 

Espanha  
GORGA et al., 

(2013) 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

O TBBPA além de estar presente em águas doces e efluente, também pode ser 

presente no ar (chegando à 95 ng.m3 em um depósito de resíduo eletroeletrônico em 

Guangdong, China), solo (chegando a 7,7 µg.g-1 peso seco em área industrial de 

Shandong, China), sedimento (chegando a 13 µg.g-1 de TBBPA bis (éter aliado) -TBBPA-

BAE, próximo à área industrial, China), biota (concentrações de até 749 ng.g-1 lipídeo em 

peixes e 212 ng.g-1 lipídeo em moluscos) e água salgada (concentração de até 

0,46 µg.L- 1, China) (GONG et al., 2021; NI; ZENG, 2013; QU et al., 2016; WANG; 

ZHANG; CAO, 2014; YANG et al., 2012b, 2022; ZHOU et al., 2014; ZUIDERVEEN; 

SLOOTWEG; DE BOER, 2020).  
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Estudos considerando a presença de TBBPA em diferentes matrizes também já 

foram realizados. Harrad et al. (2009), por exemplo, analisaram a concentração de 

TBBPA em água, sedimento e peixes em lagos ingleses, e detectaram o composto em 

todos os compartimentos. Yang et al. (2012) desenvolveram um estudo parecido na 

China e reportaram concentração de TBBPA em quatro espécies de peixes variaram de 

28,5 a 39,4 ng.g-1, além de detectar a maior concentração de TBBPA em lagos 

(4,87 µg.L 1) e afirmarem que o maior repositório do composto é o sedimento (518 ng.g- 1). 

Yang et al. (2022) chamaram a atenção para a elevada presença do TBBPA em amostras 

combinadas de sedimento, moluscos e peixes em um local de deposição de resíduo 

eletrônico na China. Os autores também alertam sobre a biotransformação do TBBPA in 

vivo, ou seja, durante metabolismo dos organismos aquáticos, podendo além de 

biotransformar, bioacumular ou biomagnificar na cadeia trófica.  

Existem poucos estudos sobre a degradação biológica do TBBPA e sobre a 

necessidade de um pré-tratamento químico para a remoção desse composto. Para 

compostos recalcitrantes, como o TBBPA, de boa eficiência de degradação em sistemas 

de tratamento acoplados, ou seja, que associam tratamento químico e biológico com o 

objetivo de reter contaminantes e minimizar efeitos tóxicos na biota (SARRIA et al., 2002). 

Avaliar o comportamento da mistura desses compostos emergentes com os demais 

constituintes dos efluentes domésticos e industriais para averiguar o risco associado é 

importante, já que o comportamento da mistura pode ser diferente daquele apresentado 

por cada composto individualmente (RIVA et al., 2019). 

Alguns processos de degradação que o TBBPA pode sofrer são volatilização, 

oxidação, adsorção em partículas, bioacumulação e foto-oxidação, podendo ser formado 

derivados como o tri-di ou mono-bromobisfenol A e bisfenol-A (PIERONI; LEONEL; 

FILLMANN, 2017; WHO, 1995). Levantamentos realizados por Brenner et al. (2006) e 

McCormick et al. (2010) apontam que o TBBPA quando degradado em ambientes 

anaeróbios pode ser transformado em bisfenol A enquanto em ambientes aeróbios em 

éter dimetílico de TBBPA (TBBPA DME). Brenner et al. (2006), apesar de testarem cinco 

configurações de tratamento aplicando diferentes fontes de carbono em sistema de lodos 

ativados, não conseguiram observar a biodegradabilidade do TBBPA ou a formação de 

bisfenol A, apontando o potencial recalcitrante desse composto. Chang; Yuan; Ren 
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(2012) avaliaram a degradação aeróbica do TBBPA por microorganismos em sedimento 

de rio e observaram taxa de degradação de 0,053 a 0,077 d-1 e tempo de meia vida de 9 

a 13 d, os autores indicaram Bacillus pumilus e Rhodococcus ruber como as bactérias 

dominantes nesse processo de degradação. 

A degradação biológica do TBBPA passou a ser estudada recentemente e alguns 

apontam a necessidade de um pré-tratamento químico para a remoção desse composto. 

Para compostos recalcitrantes, como o TBBPA, há indícios de boa eficiência de 

degradação em sistemas de tratamento acoplados, ou seja, que associam tratamento 

químico e biológico com o objetivo de remover a carga de contaminantes e minimizar 

efeitos tóxicos na biota (SARRIA et al., 2002). Qu et al. (2015) e Zhang et al. (2009) 

analisaram a remoção do TBBPA por técnicas de ozonização nas concentrações de 50 

e 100 mg.L-1 respectivamente, e ambos obtiveram eficiência acima de 90%, além de 

observarem melhores resultados para condições alcalinas. Macêdo; Duarte Oliveira; 

Zaiat, (2021) avaliaram a remoção do TBBPA (100 µg.L-1) em matriz de efluente sintético 

e também obtiveram eficiência de remoção acima de 90. Os autores apontaram que 

apesar da sorção do TBBPA na biomassa dos reatores, a elevada remoção do composto 

ocorreu devido a biodegradação do TBBPA durante o processo de digestão anaeróbia. 

Há uma visão controversa sobre o TBBPA ser um contaminante, uma vez que ele 

foi criado como substituto para retardantes de chamas com maior toxicidade. Porém, 

devido sua similaridade estrutural com o hormônio da tireoide tiroxina (T3 e T4) o TBBPA 

pode ser considerado com potencial de disruptor endócrino (DE WIT, 2002). Oral et al. 

(2021) resumiram os possíveis efeitos do TBBPA em 12 categorias: toxicidade 

reprodutiva e disruptor endócrino; efeitos sobre os hormônios da tireoide; indução de 

estresse oxidativo e apoptose; efeitos hepatotóxicos; efeitos neurotóxicos, 

neuroendócrinos e neuromotores; otoxicidade; efeitos sobre adipogênese, obesidade e 

osteogênese; efeitos nefrotóxicos; efeitos imunotóxicos e; alterações epigenéticas. 

Ressalta-se que para a observação dos efeitos adversos, a dose necessária de TBBPA 

é acima daquela detectada em ambientes aquáticos de água doce, mas serve de alerta 

para que as concentrações no meio não atinjam as concentrações de efeito para a biota 

aquática. Portanto, sabendo do potencial tóxico de efluentes e poluentes orgânicos, são 

necessários novos estudos que avaliem tratamentos para a remoção desse composto 
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dos corpos hídricos e avaliação de seus possíveis efeitos adversos na biota aquática (LIU 

et al., 2016; PITTINGER; PECQUET, 2018). 

O relatório de avaliação de risco da União Europeia classificou o TBBPA como 

seguro para os seres humanos, porém ressalta a elevada toxicidade à biota aquática, 

com LC50 abaixo de 1 mg.L-1 para microcrustáceo e peixe e bioacumulação observada 

em peixes (EU, 2006). Outros estudos identificaram que os retardantes de chama 

possuem capacidade bioacumulativa na biota e flora tanto em ambiente laboratorial 

quanto em amostras ambientais (BRAGIGAND et al., 2006; GUSTAFSSON et al., 1999; 

MANSOURI et al., 2012; SUN et al., 2008; TIAN; ZHU, 2011; WU et al., 2011). 

A concentração efetiva de TBBPA que afetou 50% da mobilidade ou sobrevivência 

(CE50) de organismos aquáticos recuperados estão expostos na Tabela 3.2. Alguns 

exemplos de CE50 são: D. magna em exposição de 48h foi 0,6 mg.L-1 (WAAIJERS et al., 

2013) e Chironomus tentans a CE50 observada para exposição de 14 dias foi 0,13 mg.L- 1 

(US-EPA, 2015). 
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Tabela 3.2 – Efeitos observados para o TBBPA em teste de ecotoxicidade aguda em biota aquática 

Biota Grupo 
Efeito observado 

(mg.L-1) 
Tempo de 
exposição 

Referência 

Selenastrum 
capricornutum 

Alga > 5,6 96 h 
PITTINGER; 

PECQUET (2018)* 

Rana limnocharis Anfíbio 1,25 96 h 
YANG et al., 

(2012) 

Vibrio fischeri Bactéria 56,9 15 min 
DEBENEST et al. 

(2010) 

Hyra attenuata Cnidário 0,2 96 h 
DEBENEST et al. 

(2010) 

Daphnia magna Crustáceo > 1,8 48 h 
PITTINGER; 

PECQUET (2018)* 

Daphnia magna Crustáceo 1,34 48 h 
YANG et al., 

(2012) 

Macrobrachium 
nipponense 

Crustáceo 1,22 96 h YANG et al. (2012) 

Thamnocephalus 
platyurus 

Crustáceo 8,3 24 h 
DEBENEST et al. 

(2010) 

Daphnia magna Crustáceo 0,6 48 h 
WAAIJERS et al. 

(2013) 

Chironomus 
plumosus 

Inseto 24,57 96 h YANG et al. (2012) 

Crassostrea 
virginica 

Molusco 0,098 96 h 
PITTINGER; 

PECQUET (2018)* 

Ruditapes 
philippinarum 

Molusco 7,4 96 h JIANG et al. (2019) 

Limnodrilus 
hoffmeisteri 

Oligoqueta 7,85 96 h YANG et al. (2012) 

Pimephales 
promelas 

Peixe 0,54 96 h 
PITTINGER; 

PECQUET (2018)* 

Pimephales 
promelas 

Peixe 0,49 144 h 
PITTINGER; 

PECQUET (2018)* 

Carassius auratus Peixe 3,13 96 h YANG et al. (2012) 

Pseudorasbora 
parva 

Peixe 0,86 96 h YANG et al. (2012) 

Danio rerio Peixe 0,75** 96 h YANG et al. (2014) 

Danio rerio Peixe 0,85** 8 d WU et al. (2016) 

Channa punctatus Peixe 10,18 96 h 
SHARMA; 

CHADHA; SAINI 
(2019) 

Danio rerio Peixe 0,023 122 hpf LIU et al. (2018b) 

Fonte: Autoria própria (2022). * Artigo de revisão **valor aproximado 

 

Um estudo realizado em 2010 identificou o TBBPA como um composto de 

prioridade máxima devido ao seu alto volume de produção e propriedades de persistência 

(HOWARD; MUIR, 2010). Além disso, a Agência de Proteção Ambiental dos Estados 

Unidos da América (US-EPA) incluiu o TBBPA na lista de retardantes de chama com 

elevada prioridade pelo potencial de causar efeitos negativos no ambiente e para saúde 
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pública (US EPA, 2019). O TBBPA também foi incluído na lista de substâncias restritas 

pela Diretriz de Restrições de Substâncias Perigosas da União Europeia (EU, 2011). 

Portanto, entender os efeitos ecotoxicológicos deste composto pode auxiliar na 

construção de diretrizes mais eficazes no controle da contaminação pelo retardante de 

chama TBBPA.  

 

3.4. Bioensaios de toxicidade 
 

A ecotoxicologia foi definida por René Truhaut em 1995 como uma ciência 

interdisciplinar que avalia os efeitos de agentes químicos ou biológico sobre aos seres 

vivos em nível individual, populacional, de comunidade e ecossistema. Deste modo, os 

testes ecotoxicológicos são uma ferramenta importante para melhorar a compreensão 

dos efeitos nocivos dos compostos que estão presentes nos corpos hídricos e efluente 

doméstico (COSTA et al., 2008; HODGSON, 2004). A utilização de testes 

ecotoxicológicos para o monitoramento ambiental e para a avaliação dos efeitos de 

substâncias isoladas são realizados em ambientes específicos e com variáveis físico-

químicas controladas (temperatura, fotoperíodo, alimentação, pH, oxigênio dissolvido, 

dureza, entre outros).  

O objetivo dos testes ecotoxicológicos ou bioensaios é estimar as relações entre 

a dose (concentração do contaminante) e a resposta ecotoxicológica dos organismos ao 

contaminante (mortalidade, imobilidade, crescimento, reprodução, redução da densidade 

populacional, danos morfológicos e enzimáticos, entre outros). Ao final do teste 

ecotoxicológico, são comparadas as respostas ecotoxicológicas das amostras contendo 

o contaminante (orgânicos ou inorgânicos, naturais ou sintéticos) com as respostas 

ecotoxicológicas das amostras controle, sem a presença do contaminante (US-EPA, 

1992). 

Dentre os testes de ecotoxicidade, existem os que avaliam os efeitos em uma parte 

específica do ciclo de vida da biota (toxicidade aguda) e aqueles que avaliam os efeitos 

em um período de tempo maior, abrangendo grande parte do ciclo de vida (toxicidade 

crônica). Os testes de ecotoxicidade aguda avaliam a resposta imediata do organismo 

quando exposto ao contaminante, sendo expressos geralmente em mortalidade e 

imobilidade. Já nos testes de ecotoxicidade crônica é possível observar respostas 
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subletais, como crescimento e reprodução (HODGSON, 2004; ZAGATTO; BERTOLETTI, 

2008).  

Os bioensaios estimam a toxidade por meio de ajustes estatísticos e modelos 

matemáticos e os gráficos geralmente apresentam a resposta biológica de interesse 

(eixo y) em função da concentração do contaminante (eixo x) (HODGSON, 2004; 

ZAGATTO; BERTOLETTI, 2008). Um dos parâmetros mais utilizados para tomada de 

decisões em um teste de ecotoxicidade é a concentração do contaminante que provoca 

efeito (imobilidade, mortalidade, reprodução, etc) em 50% da população (CE50 – 

concentração mediana efetiva) (US-EPA, 1992, 2002). Outros parâmetros podem ser 

estimados, como a concentração de efeito não observado (CENO - maior concentração 

que não causa efeito aos organismo) e a concentração de efeito observado (CEO – 

menor concentração que causa efeito estatisticamente significativo aos organismos) 

(ABNT, 2018). 

Atualmente, é discutida a necessidade da aplicação dos bioensaios no 

monitoramento da qualidade de tratamentos e ambiental, já que esse monitoramento vêm 

sendo pautado na quantificações químicas dos compostos e comparação com os limites 

descritos em normativas como a Resolução n° 357 e n° 430 do Conselho Nacional do 

Meio Ambiente (CONAMA) (CONAMA, 2006, 2011). Apesar das análises físico-químicas 

dos efluentes tratados serem importantes e comumente empregadas por serem 

estabelecidas nas legislações ambientais, percebe-se a ineficiência das mesmas para 

garantir a preservação da biota aquática à jusante do lançamento, já que não avalia à 

interação dos compostos no meio (água, sedimento e solo), sua biodisponibilidade e seus 

efeitos para os seres vivos de diferentes níveis tróficos (ALEXANDER, 2000; CARVALHO 

et al., 2022; O’HALLORAN, 2006; ZWART; POSTHUMA, 2005). O uso de bioensaios no 

monitoramento de efluentes está citado na Seção II, artigo 18 da Resolução CONAMA n. 

430 que se refere a necessidade de efluentes lançados em corpos hídricos não causarem 

ou não possuírem potencial de causar toxicidade para os organismos aquáticos 

(CONAMA, 2011).  

Portanto, aplicar diferentes configurações de bioensaios de toxicidade podem 

auxiliar no entendimento da toxicidade de compostos isolados e matrizes complexas. Os 

resultados dos testes ecotoxicológicos podem auxiliar tanto na elaboração de diretrizes 
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de lançamento e limites da presença dos compostos em ambientes aquáticos, quanto na 

avaliação e monitoramento de concepções de tratamento para efluentes (AMATO et al., 

2016; BERNEGOSSI et al., 2022; COSTA et al., 2008; RIZZO, 2011). 

 

5.3.1. Teste de sensibilidade 
 

Os testes de sensibilidade analisam a resposta dos organismos-teste quando 

expostos à substâncias de referência, recomendadas nas normativas ou na literatura que 

avaliam a saúde da espécie e garantem que o lote de organismos são confiáveis para 

serem utilizados em bioensaios de toxicidade (DI GIULIO; NEWMAN, 2010; ZAGATTO; 

BERTOLETTI, 2008).  

São recomendados por diversas normas de bioensaios e são baseados na 

concentração de efeito (mortalidade ou imobilidade) em testes realizados com 

substâncias de referência (ABNT, 2016, 2017; OECD, 2004, 2011). Os resultados dos 

testes de sensibilidade são expressos graficamente em forma de uma carta-controle, com 

o eixo X compreendendo as datas da realização dos teste e o eixo Y os valores de CE50 

(ASTM, 2021). As linhas presentes na carta-controle expressam a média dos CE50 dos 

testes realizados (linha central) e os limites inferior e superior (duas vezes o desvio 

padrão, DP) (Figura 3.2).  

 

Figura 3.2 - Modelo de carta- controle especificando os componentes principais e destacando em azul a 
área que representa a validação dos testes ecotoxicológicos. 

 

Fonte: Adaptado de Zagatto; Bertoletti (2008). 
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Os resultados dos testes de sensibilidade indicam que o lote está saudável ao 

estar dentre do limite de confiança de 95% (limites inferior e superior), sendo necessário 

atenção quando houver dois resultados consecutivos além dos limites ou sete resultados 

de um mesmo lado da linha de tendência (ZAGATTO; BERTOLETTI, 2008). 

 

5.3.2. Organismo-teste 
 

Para a realização dos testes ecotoxicológicos são utilizados organismos de 

diferentes espécies, sendo que a seleção adequada dos organismos-teste é importante 

para que se obtenha representatividade efetiva dos efeitos ecotoxicológicos para a biota 

que está sendo analisada (RAND, 1995). Para a realização de bioensaios, os 

organismos-teste selecionados devem apresentar características como: ser de fácil 

obtenção e manutenção em laboratório, possuir ciclo de vida curto, representatividade de 

seu nível trófico e estabilidade genética (DOMINGUES; BERTOLETTI, 2008). Dentre os 

organismos-teste para água doce recomenda-se o uso das espécies de alga 

Scenedesmus subscapicatus, Raphidocelis subcapitata,; de microcrustáceos Daphnia 

magna, Daphnia similis, Ceriodaphnia dubia, de insetos Chironomus sp. e de peixes 

Danio rerio e Poecilia reticulada (DOMINGUES; BERTOLETTI, 2008).  

A seleção dos organismos-testes no Brasil e na Holanda levaram em consideração 

a existência do cultivo estabelecida nos laboratórios, presença e importância das 

espécies nas respectivas regiões e possibilidade do uso das espécies como 

bioindicadores de toxicidade. Allonais inaequalis Stephenson, 1911, Ceriodaphnia 

silvestrii Daday, 1902, Chironomus sancticaroli Strixino & Strixino 1981, Daphnia magna 

Straus 1820, Pristina longiseta Ehrenberg, 1828 e Lymnaea stagnalis Linnaeus, 1758 são 

espécies representativas de invertebrados aquáticos de água doce contemplando 

espécies de coluna de água e do bento. 

Os invertebrados aquáticos C. sancticaroli (Diptera: Chironomidae), A. inaequalis 

(Oligochaeta: Naididae) e P. longiseta (Oligochaeta: Naididae) são espécies nativas do 

Brasil e amplamente utilizados em bioensaios por possuírem tolerância à diferentes 

condições do meio, desde os mais impactados até os mais preservados e, por serem de 

fácil obtenção e manutenção, além de suas presenças nos corpos hídricos da região 
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(CASTRO et al., 2020a; COLOMBO-CORBI et al., 2017; DE LIMA E SILVA et al., 2022; 

FELIPE et al., 2021; ROCHA et al., 2018; SMITH; KENNEDY; DICKSON, 1991) 

Os microcustáceos filtradores D. magna e C. silvestrii (Cladocera: Daphnidae) são 

representativos do zooplâncton de região temperada e dos subtrópicos, respectivamente 

e, são recomendado para avaliação da qualidade da água por possuírem sensibilidade à 

pequenas mudanças de qualidade da água além de apresentarem estabilidade genética 

(CASTRO et al., 2020a; COLOMER et al., 2019; DA COSTA et al., 2014; GRZESIUK et 

al., 2018; MOREIRA et al., 2014; NOVELLI et al., 2012; SANTOS; VICENSOTTI; 

MONTEIRO, 2007). Por último, o molusco de ambientes temperados conhecido como o 

grande caracol da lagoa, L. stagnalis, é uma espécie padrão para testes ecotoxicológicos 

e de fácil cultivo em laboratório, com respostas rápidas à poluição ambiental (AMORIM 

et al., 2019; KURODA; ABE, 2020). 

 

3.4.1.1. Allonais inaequalis Stephenson, 1991 

 

Os Naididae, pertencente à classe Oligochaeta, é uma família constituída por 

espécies de grande movimentação e de vida livre, ou seja, que conseguem viver tanto 

na coluna d`água quanto em substratos e se alimento de dendritos e matéria orgânica, 

sendo importantes para ciclagem de nutrientes(GORNI et al., 2018; GORNI; ALVES, 

2007; GOULART, M. D. C.; CALLISTO, 2003; VERDONSCHOT; DIDDEREN; 

VERDONSCHOT, 2012).  

Pertencentes ao gênero Allonais, os indivíduos da espécie Allonais inaequalis 

vivem em águas doces de ambientes tropicais, com elevada distribuição em corpos 

hídricos urbanos, tendo sido catalogados em águas superficiais do Estado de São Paulo 

e Mato Grosso, e áreas de barragem em Rondônia (ALVES; MARCHESE; 

ESCARPINATI, 2006; GOMES et al., 2017; GORNI et al., 2018; SANCHES et al., 2016). 

Além do Brasil, sua ocorrência também foi registrada no Equador, Colômbia e Argentina 

(América do Sul); Panamá, Guatemala, Cuba e Porto Rico (América Central); Estados 

Unidos da América (América do Norte); e alguns países da África, Ásia e Oceania (GBIF, 
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2022a; HOWMILLER, 1974; NAIDU, 1966; OUTRIDGE, 1987; PATHIRATNE; 

WEERASUNDARA, 2004; PINDER, 2010). 

Allonais inaequalis (Figura 3.3) possuem corpo delgado com bordas segmentadas, 

são despigmentados  e seu comprimento varia de 3 a 9 mm (NESEMANN; SHARMA; 

SINHA, 2004). Sua reprodução é majoritariamente assexuada por fissão ou 

fragmentação, porém em casos de estresse ambiental os indivíduos podem optar pela 

reprodução sexuada como estratégia de obtenção de variabilidade genética (BELY; 

WRAY, 2001, 2004).  

 

Figura 3.3 – Allonais inaequalis: a) indivíduo, b) prostômio, c) cerdas dorsais.  

 

Fonte: Modificada de Corbi et al. (2015). 

 

3.4.1.2. Pristina longiseta Ehrenberg, 1828 

 

A classe Oligochaeta, mais especificamente as espécies que habitam ambientes 

aquáticos, auxilia na ciclagem de nutrientes e consumo de matéria orgânica e podem ter 

contato com os poluentes por meio da alimentação de detritos contaminados ou pela pele 

(LOBO; ESPINDOLA, 2014; OECD, 2008). Pertencente ao gênero Pristina, a espécie 

Pristina longiseta é amplamente encontrada em ecossistemas de águas doces lêntico e 

lótico ao redor do mundo, sendo já documentada na América do Sul, Central e do Norte, 
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Ásia, África e Europa (CASTRO et al., 2020c; GBIF, 2022b; HARMAN; BRINKHURST; 

MARCHESE, 1988; HOWMILLER, 1974; PATHIRATNE; WEERASUNDARA, 2004; 

PINDER, 2010).  

Apesar do uso do gênero para fins ecotoxicológicos na década de 1990 por Smith; 

Kennedy; Dickson (1991) (Pristina leidyi Smith 1986), os protocolos de teste eram 

voltados para regiões temperadas e os protocolos só foram atualizados para o ambiente 

subtropical em 2020 (CASTRO et al., 2020c; SOUZA et al., 2022). Os indivíduos de P. 

longiseta possuem entre 3 e 6 mm de comprimento, com coloração amarelada e cerdas 

na parte ventral e dorsal (Figura 3.4) (CASTRO et al., 2020c). A reprodução da espécie 

é majoritariamente assexuada, ocorrendo por fissão paratômica, onde ocorre a formação 

de nova cabeça e cauda (ZATTARA; BELY, 2011; ZATTARA; TURLINGTON; BELY, 

2016). Assim como para A. inaequalis a reprodução sexuada pode acontecer quando 

expostos a situações adversas nas quais a variabilidade genética é vantajosa 

(BRINKHURST; GELDER, 2001; ÖZPOLAT et al., 2016; VAN CLEAVE, 1937). 

 

Figura 3.4 – Pristina longiseta: a) indivíduo, b) prostômio, c) cerdas dorsais. 

 

Fonte: Castro et al. (2020c). 
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3.4.1.3. Chironomus sancticaroli Strixino e Strixino, 1981 

 

A família Chironomidae, pertencente à classe Insecta e ordem Diptera, pode ser 

encontrada em diferentes ambientes aquáticos pelo mundo pois se adaptam bem à 

diferentes condições ambientais, como variação de temperatura, baixas concentrações 

de oxigênio dissolvido, diferentes profundidades e matas ciliares impactadas 

(ARMITAGE; CRANSTON; PINDER, 1995; CORTESE et al., 2019). O que auxilia as 

larvas a sobreviverem às baixas concentrações de oxigênio dissolvido é um mecanismo 

de respiração que possui hemoglobina na hemolinfa dando as larvas uma coloração 

avermelhada (FONSECA, 1997). 

Por estar presente em ambientes antropologicamente impactados, Chironomidae 

são usados como espécie indicadora de impacto ambiental (CORBI; TRIVINHO-

STRIXINO, 2008). Possuem importante papel na ciclagem de nutrientes e consumo 

matéria orgânica com diferentes modelos de alimentação em sua fase larval (coletores, 

coletores-filtradores, raspadores, trituradores, engolidores e sugadores) e ocupam papel 

intermediário entre produtos e consumidores secundários (BERG, 1995; PORINCHU; 

MACDONALD, 2003). 

Apesar de Chironomus sancticaroli ser considerado sinonímia júnior de 

Chironomus xanthus Rempel (1939) (SPIES; REISS, 1994), a ausência de holótipo ou 

parátipos preservados não possibilita a comparação pormenorizada entre esses dois 

Chironomus, e segundo a pesquisadora que descreveu o exemplar de macroinvertebrado 

coletados no município de São Carlos (São Paulo, Brasil), Trivinho-Strixino & Strixino, a 

sinonímia é invalida (TRIVINHO-STRIXINO, 2011). 

Indivíduos da espécie C. sancticaroli possuem metamorfose completa e ciclo de 

vida curto composto por quatro estágios (ovo; instares larvais - I instar, II instar, III instar 

e IV instar; pupa e adulto) (Figura 3.5). O período larval é predominante, nos primeiros 

instares as larvas possuem comportamento planctônico (habitam o sedimento e a coluna 

d’água), enquanto nos demais instares passam a ter hábitos bentônicos (FONSECA, 

1997). As larvas possuem cabeça prognata (com aparelho bucal voltado para frete) e se 

locomovem por projeções (MUGNAI; NESSIMIAN; BAPTISTA, 2010), sendo comum a 

construção de casulos a partir do substrato e secreção salivar. As larvas se alimentam 
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por meio de partículas (massa ovígera, algas, detritos como matéria orgânica e bactérias) 

que ficam aprisionadas dentro do casulo ou pela obtenção direta quando se impulsionam 

para fora dele (MEZGEBU et al., 2019; OLIVER, 1971; TRIVINHO-STRIXINO, 1980).  

Durante o período de pupa ocorre grande gasto energético para que a 

transformação de morfometria do inseto ocorra, quando a pupa está pronta, ela se 

desloca até a superfície para a eclosão dos adultos e aguarda até que as asas estejam 

secas para voar. Quando adulto, o inseto se caracteriza por duas asas, antena com 

diformetria sexual (machos possuem antenas plumosas), corpo amarelo-esverdeado com 

abdômen afinado nos machos e corpo com coloração castanha e abdômen encorpado 

para as fêmeas (BERG, 1995; OLIVER, 1971; TRIVINHO-STRIXINO, 1980). Os adultos 

possuem peça bucal encurtada e não se alimentam, possuindo função reprodutiva. Os 

ovos são depositados como uma massa ovígera gelatinosa com formato espiral em 

substratos ou na beira dos corpos hídricos e demoram entre 44 e 48 horas para eclodirem 

em larvas (FONSECA; ROCHA, 2004a). 

 

Figura 3.5- Ciclo de vida de Chironomus sancticaroli contemplando as fases aquática (ovos, larvas e 
pupas) e terrestre (adultos alados). 

 

Fonte: (BERNEGOSSI et al., 2021) 
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A dentição da espécie pode ser analisado para avaliar a qualidade ambiental, uma 

vez que pode apresentar deformidade leves ou severas (Figura 3.6) (redução ou adição 

de um ou mais dentes, presença de espaços vazios entre os dentes ou presença de 

dentes quebrados ou tortos) em contato com partículas contaminadas (BIASI; 

RESTELLO, 2010; RICHARDI et al., 2013). 

 

Figura 3.6 – Aparelho bucal do gênero Chironomus: a) e b) padrão normal, c) deformidade leve e d) 
deformidade severa. 

  

a) 

  

b) 

  

c) 

  

d) 

Fonte: Adaptado de Biasi e Restello (2010); Richardi et al. (2013). 

 

3.4.1.4. Ceriodaphnia silvestrii Daday, 1902 

 

A família Daphnidae pertence à classe Crustacea, ordem Cladocera e é 

representada por espécies de corpo transparente ou com pouca pigmentação, carapaça 

composta por quitina (polissacarídeo) e que nadam por pulsos, o que faz com que sejam 

conhecidas como “pulga d’água” (EBERT, 2005). São importantes por serem 

consumidores de fitoplanctons e servirem de alimento para consumidores secundários 

(EBERT, 2005; GEBARA et al., 2020). 
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Ceriodaphnia silvestrii (Figura 3.7) é uma espécie cujo uso na ecotoxicologia é 

recomendado por ser representativa de ambientes neotropicais, com breve tempo de 

exposição (não ultrapassando oito dias) e baixo volume de solução-teste 

requerido(ABNT, 2022b). Seus neonatos medem cerca de 0.37 mm e os indivíduos 

adultos cerca de 1 mm, seu ciclo de vida é de aproximadamente 29,8 ± 5,80 dias e são 

indivíduos de corpo ovalado e acentuado sinus cervical (ABNT, 2022b; FONSECA; 

ROCHA, 2004b). A espécie possui quatro estágios de vida: ovo, neonato (indivíduo 

recém-nascido), juvenil (fase de crescimento que contempla até o desenvolvimento dos 

ovos) e adulto. A alimentação da espécie se dá pela filtração da água e se baseia no 

consumo de algas, bactérias e matéria orgânica (FORRÓ et al., 2008; KARUTHAPANDI; 

RAO, 2016). 

 

Figura 3.7 – Esquema do ciclo de vida de Ceriodaphnia silvestrii. 

 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

3.4.1.5. Daphnia magna Straus, 1820 

 

O gênero Daphnia possuem ampla distribuição geográfica, sendo mais adaptadas 

à ambientes com temperaturas entre 18 e 22°C e elevada dureza (ABNT, 2022a). O 

crustáceo Daphnia magna (Cladocera: Daphnidae), representativo do zooplâncton possui 

como características serem pequenos (≤ 5 mm), de fácil cultivo em laboratório e ciclo de 

vida curto (BIESINGER; CHRISTENSEN, 1972; MÜLLER, 1980; TERRA; FEIDEN, 
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2003). Daphnia magna é uma espécie que realiza partenogênese (reprodução assexuada 

de baixa variabilidade genética) possui quatro estágios de vida (Figura 3.8): ovo, neonato 

(Daphnia recém nascida com máximo de 24 horas de vida), juvenil (fase que contempla 

até o desenvolvimento dos ovos) e adulto (quando realiza a primeira postura) (MIGUEL, 

2016). 

É um organismo-teste que vem sendo utilizada como bioindicador desde a década 

de 1940, quando Anderson (1944) apresentou as vantagens do uso dessa espécie, com 

importante função na cadeia trófica por serem consumidores de algas e bactérias e 

servirem de alimento para consumidores invertebrados e vertebrados (ANDERSON, 

1944; DODSON; CÁCERES; ROGERS, 2001). 

 

Figura 3.8 – Esquema representativo do ciclo de vida de Daphnia magna, contendo a) embriões já 
formados na câmara de incubação; b) ovos maduros no ovário; c) primeiro estágio do ovo após ser 

transferido para a câmara de incubação; d) ovos imaturos no ovário; e) neonatas; f) juvenis.  

 

Fonte: Adaptado de Dodson; Cáceres; Rogers, 2010. 

 

Apesar da reprodução ser majoritariamente assexuada (Figura 3.9.a), na qual as 

fêmeas alocam energia na produção e incubação dos ovos (DODSON; CÁCERES; 

ROGERS, 2001), a espécie pode mudar sua estratégia de reprodução de acordo com os 

sinais ambientais (HARRIS; BARTLETT; LLOYD, 2012). No caso da reprodução 

sexuada, o corpo do organismo sofre alteração, os machos são muito menores que as 

fêmeas, de coloração mais alaranjada e que ao fecundar a fêmea dão origem aos efipios 

(ovos de resistência) (Figura 3.9.b). Os efípios possuem uma camada protetora rígida 

Muda

Adulto Adulto

Ovos

Adulto

Neonatos Juvenis

Muda
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com interior nutritivo e que podem permanecer em estado de dormência até que as 

condições ambientais se tornem favoráveis.  

 

Figura 3.9 - Exemplar de microcrustáceo Daphnia magna a) fêmea após reprodução assexuada e b) 
fêmea após a reprodução sexuada e formação do efípio. 

 
a) 

 
b) 

Fonte: Acervo pessoal da autora (2018). 

 

Para o crescimento e a liberação dos neonatos a espécie faz a troca de muda. 

Essa troca da carapaça de quitina é controlada pelos hormônios ecdisteróides e pode 

sofrer influências de compostos emergentes como hormônios e substâncias endócrinas 

(GIRAUDO et al., 2017; MARTIN-CREUZBURG; WESTERLUND; HOFFMANN, 2007; 

SUMIYA et al., 2014).  

 

3.4.1.6. Lymnaea stagnalis Linnaeus, 1758 

 

Lymnaea stagnalis, pertencente à ordem Gastropoda e família Lymnaeidae, é um 

molusco comum em ecossistemas lêntico na Europa, no norte da Ásia e na América do 

Norte, se alimentam majoritariamente de vegetais e detritos nos primeiros estágios de 

vida e de plantas quando adultos (CABI, 2022). 

Lymnaea stagnalis (Figura 3.10) possui ciclo de vida entre um e dois anos e os 

adultos possuem comprimento da concha entre 2 e 6 cm (OECD, 2016). A espécie é 

hermafrodita simultâneo e durante o acasalamento podem apresentar a parte masculina 

ou feminina, se autofertilizar ou fazer a fertilização cruzada, armazenando o esperma por 

até três meses (LOOSE; KOENE, 2008). O número de ovos por massa varia de 50 a 120 
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dependendo do tamanho do adulto e possui taxa de eclosão superior a 70% em 

ecossistemas favoráveis (COUTELLEC; LAGADIC, 2006).  

 

 
Figura 3.10 – Esquema do ciclo de vida de Lymnaea stagnalis. 

 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

3.5. Aplicação de bioensaios de toxicidade 
 

A aplicação dos bioensaios de toxicidade com os organismos-testes normalmente 

seguem metodologias padronizadas por órgãos nacionais como Associação Brasileira de 

Normas Técnicas (ABNT) ou internacionais como a Organization for Economic 

Cooperation and Development (OECD). Porém, o uso de metodologias propostas na 

literatura também é comumente usadas, principalmente para espécies nativas cuja 

metodologia padronizada ainda não foi publicada. 

Geralmente é necessário o uso de cinco soluções testes contendo o contaminante, 

além do controle (sem a presença do contaminante), assim aumenta a probabilidade de 

uma análise estatística adequada. Para possibilitar a análise de resultado, normalmente 

é utilizado um fator de diluição para a determinação do intervalo de concentrações a ser 

testado (p.e. Fator 2 – 0, 50, 100, 200, 400 e 800 mg.L-1). No caso de efluentes líquidos, 

esse intervalo de “concentração” a ser testado passa a ser um intervalo de “diluição”, por 

exemplo, aplicando o fator de diluição 2 teríamos: a amostra bruta (100%), fração 50% 

(v:v, 50% efluente e 50% meio de teste não contaminado), fração 25% (v:v, 25% efluente 

e 75% meio de teste não contaminado), fração 12,5% (v:v, 12,5% efluente e 87,5% meio 
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de teste não contaminado) e fração 6,25% (v:v, 6,25% efluente e 93,75% meio de teste 

não contaminado).  

Porém, além das recomendações da literatura, é importante elaborar um 

delineamento experimental adequado para responder a afirmação feita no estudo. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



64 
 

 
 

 



65 
 

 
 

4. METODOLOGIA 
 

4.1. Procedimento experimental 
 

Os organismos-teste foram escolhidos devido à disponibilidade dos cultivos e 

vidrarias necessárias em laboratório e a importância ecológica das espécies de 

invertebrados aquáticos. Para testar a Hipótese A, foram realizados ensaios de 

ecotoxicidade aguda e crônica com os organismos-teste para avaliar se os reatores foram 

capazes de reduzir a toxicidade do efluente para a biota aquática. Além disso, com os 

resultados foi possível indicar qual a melhor configuração de tratamento para de efluente 

contendo o retardante de chamas TBBPA do ponto de vista de menor toxicidade. Para 

testar a Hipótese B (o TBBPA causa toxicidade para a biota aquática), foram realizados 

ensaios de ecotoxicidade aguda e crônica para avaliar a toxicidade do composto isolado 

(padrão) em cada organismo-teste. Ressalta-se que o delineamento experimental desse 

projeto (Figura 4.1) sofreu ajustes e algumas etapas foram prejudicadas em decorrência 

da pandemia do vírus SARS-COV-2. 

 

Figura 4.1: Delineamento experimental 

 

(Continua) 
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Continuação Figura 4.1 - Delineamento experimental

Fonte: Autoria própria (2022). 
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4.2. Tetrabromobisfenol A padrão 
 

O retardante de chama Tetrabromobisfenol A (TBBPA, CAS # 79-94-7) adquiridos 

para a realização dos testes foram da marca Sigma-Aldrich® (Brasil) e da marca 

Alfa Aesar (Holanda). Em ambos os casos, o composto foi estocado ao abrigo da luz. As 

principais características do produto comercial em pó estão descritas na Tabela 4.1. 

 
Tabela 4.1 - Características químicas do TBBPA padrão 

Característica Descrição 

Fórmula empírica C15H12Br4O2 

Nomenclatura 3,3’,5,5’ - Tetrabromobisfenol A 

Porcentagem de TBBPA no produto comercial (grau de pureza) 97% 

Peso molecular 543,87 g.mol-1 

Fonte: Sigma - Aldrich® (2022). 

 

O TBBPA possui baixa solubilidade em água (0,063 mg.L -1  a 21°C e 0,24 mg.L -1  

a 25°C), sendo que esta aumenta junto com o pH, chegando a 1,26 mg.L- 1 em pH 7 e 

2,34 mg.L-1 em pH 9 (EU, 2006). Devido a baixa solubilidade do TBBPA em meio aquoso 

foi utilizado solvente para diluí-o nas amostras de água. Para manter o padrão que era 

utilizado pela Dra. Williane Macêdo na operação dos reatores, para testar a Hipótese A, 

foi utilizado o solvente metanol (concentração 0,1% v:v). Para testar a Hipótese B foi 

utilizado o solvente dimetilsulfóxido (DMSO) (concentração de 0,01% v:v) por ser 

indicado para auxiliar na solubilidade de composto em ensaios de toxicidade em meio 

aquoso (OECD, 2019). O metanol (Baker HPLC, J.T. BakerTM, CAS # 67-56-1, com 

99,8% pureza) e o DMSO (CAS # 67-68-5, com 99.9% pureza) foram mantidos ao abrigo 

da luz. 

 

4.3. Reator em escala laboratorial tratando efluente sintético enriquecido com 
TBBPA 
 

Os efluentes utilizados para testar a Hipótese A foram coletados dos reatores 

operados pela Dra. Williane V. Macêdo, cujo objetivo de pesquisa foi otimizar e avaliar o 

processo de remoção do TBBPA quando presente na matriz efluente (MACÊDO, 2022). 

As análises físico-químicas realizadas pela operante do reator constituíram na medição 

do pH, Demanda Química de Oxigênio (DQO), carboidratos, fenóis e ácidos. A 
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quantificação do TBBPA também foi feita pela operante do reator por cromatografia 

líquida de alta eficiência (HPLC) seguida por espectrometria de massas sequenciais 

acoplados por meio de uma interface electrospray (ESI). 

O afluente do reator foi composto por efluente doméstico sintético fortificado com 

100 µg.L-1 de TBBPA (MACÊDO; DUARTE OLIVEIRA; ZAIAT, 2021), concentração 

próxima de configurações ambientais reais. A composição do afluente do reator está 

descrita no Apêndice A. Os reatores foram construídos em escala laboratorial usando os 

tratamentos em condições acidogênico (RA) e metanogênico (RM) e operaram 

separadamente (Figura 4.2). Os reatores RA e RM, de diâmetro interno de 7 cm e altura 

do leito de 50 cm, foram operados com tempo de detenção hidráulica (TDH) de 1,2 e 

6 horas, respectivamente, correspondendo a vazões de 1,25 e 0,25 L.h-1. A carga 

orgânica volumétrica (COV) aplicada aos reatores foi de 10 kg m-3.dia-1 (RA) e 

2 kg m- 3.dia-1 (RM). Os bioensaios foram realizados após a estabilização dos reatores. 

 

Figura 4.2 - Reatores de bancada para tratamento de efluente doméstico contendo TBBPA a) Fotografia 
dos reatores acidogênico (RA) e metanogênico (RM), b) esquema de funcionamento dos reatores RA e 

RM, com pontos de alimentação e amostragem. 

 
 

(a) (b) 

Fonte: a) Cedida por Williane Macêdo     b) Elaborado pela autora 
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4.4. Cultivo e manutenção dos organismos – teste  
 

Para o desenvolvimento dessa pesquisa foram utilizados seis organismos-teste: 

Allonais inaequalis, Chironomus sancticaroli, Ceriodaphnia silvestrii, Daphnia magna, 

Lymnaea stagnalis e Pristina longiseta. As algas da espécie Raphidocelis subcapitata 

foram cultivadas por servirem de alimento para as espécies D. magna e C. silvestrii. 

Os cultivos dos organismos A. inaequalis, C. sancticaroli, C. silvestrii, P. longiseta 

e R. subcapitata são mantidos no Laboratório de Ecologia de Ambientes Aquáticos 

(LEAA), do Departamento de Hidráulica e Saneamento, da Escola de Engenharia de São 

Carlos, Universidade de São Paulo. O cultivo da espécie D. magna foi mantido no LEAA 

até abril de 2019 e foi utilizado para os testes com os efluentes dos reatores RA e RM 

(Hipótese A). Para testar a Hipótese B, os cultivos de D. magna e L. stagnalis foram 

mantidos na Vrije Universiteit Amsterdam (VU), Holanda.  

As metodologias e principais características dos cultivos estão apresentadas na 

Tabela 4.2. 
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Tabela 4.2 - Condições de cultivo mantidas no Laboratório de Ecologia de Ambientes Aquáticos e na Vrije 
Universiteit Amsterdam (VU) 

 Temperatura Fotoperíodo 
Composição 

do meio 
Alimentação Metodologia 

Allonais 
inaequalis 

23 a 27 °C 12 h luz/12 h escuro 
Areia, água 
filtrada sem 

cloro, alimento 
Tetramin® 

CORBI; GORNI; 
CORREA, 2015; 

FELIPE et al., 2020 

Ceriodaphnia 
silvestrii 

23 a 27 °C 12 h luz/12 h escuro 
Água 

reconstituída 

Aditivo 
alimentar e 
suspensão 

algácea 

ABNT, 2022b 

Chironomus 
sancticaroli 

23 a 27 °C 12 h luz/12 h escuro 
Areia, água 
filtrada sem 

cloro, alimento 
Tetramin® 

FONSECA; ROCHA, 
2004; OECD 235, 

2011; DORNFELD et 
al., 2019 

Daphnia 
magna* 

18 a 22 °C 16 h luz/8 h escuro 
Água 

reconstituída 

Aditivo 
alimentar e 
suspensão 

algácea 

ABNT, 2022a, 
OECD 202:2004; 
OECD 211: 2012 

Daphnia 
magna** 

18 a 22 °C 16 h luz/8 h escuro 
Água 

reconstituída 
Suspensão 

algácea 
OECD 202:2004; 
OECD 211: 2012 

Pristina 
longiseta 

23 a 27 C 12 h luz/12 h escuro 
Areia, água 
filtrada sem 

cloro, alimento 
Tetramin® 

CASTRO et al., 
2020b; SOUZA et al., 

2022 

Lymnaea 
stagnalis 

19 a 21 °C 16 h luz/8 h escuro 
Água filtrada 
sem cobre 

Ração de peixe 
e alface  

VU*** 

Raphidocelis 
subcapitata 

23 a 27 °C 12 h luz/12 h escuro Meio L.C. Oligo - ABNT, 2018 

Fonte: Autoria própria (2022). *mantidas no Brasil, ** mantidas na Holanda, *** padrões mantidos pela VU 
por aproximadamente 50 anos 

 

Os primeiros indivíduos de A. inaequalis foram obtidos em corpos d’água 

localizados no Parque Ecológico de São Carlos Dr. Antônio Teixeira Vianna (São Paulo, 

Brasil). Já os primeiros indivíduos de C. sancticaroli e P. longiseta foram obtidos a partir 

de amostras de água e sedimento coletados em lagoas de estabilização de um 

matadouro de frango (BR-Aves) localizado em São Carlos (São Paulo, Brasil). 

O cultivo de A. inaequalis foi realizado em bandejas plásticas de 1 L contendo 

sedimento esterilizado (mantido em mufla por 4 h à 550°C), água filtrada sem cloro, 

aeração constante (aproximadamente 1 bolha de ar por segundo) e alimentação uma vez 

por semana com 25 ± 1 mg de composto alimentar de peixe (Tetramin®) triturada. Os 

parâmetros químicos da água de cultivo foram mantidos nas condições de pH entre 6,0 

e 7,8; condutividade elétrica entre 25 e 80 µS. cm-1 e dureza total entre 

12 e 36 mg CaCO3.L-1. O cultivo de C. sancticaroli foi realizado em bandejas de plástico 
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(dimensões 38 cm de comprimento x 33 cm de largura x 6 cm de altura) com aeração 

constante (aproximadamente 2 bolhas por segundo) e alimentação duas vezes por 

semana com 35 ± 1 mg Tetramin® triturada. As bandejas foram cobertas por gaiolas de 

nylon, dimensões 42 cm de comprimento x 36 cm de largura x 38 cm de altura, para evitar 

a evasão dos organismos adultos. As condições de cultivo foram mantidas em pH entre 

6,0 e 8,0; condutividade entre 25 - 140 µS cm-1 e dureza entre 12 e 36 mg CaCO3 L-1. Os 

cultivos de P. longiseta foram mantidos em bandejas plásticas de 500 mL contendo 

sedimento esterilizado, água filtrada sem cloro, aeração constante e alimentação uma 

vez por semana com 15 ± 1 mg de composto alimentar para peixe (Tetramin®) triturada. 

Os parâmetros químicos da água de cultivo foram mantidos nas condições de pH entre 

5,0 e 7,4; condutividade elétrica entre 40 e 150 µS.cm-1 e dureza total entre 

12 e 36 mg.L- 1 CaCO3. Para estas espécies, sempre que necessário, o nível da água era 

preenchido com água filtrada sem cloro. Ressalta-se que o composto alimentar 

Tetramin® é geralmente usado em criações de peixes e sua composição é rica em 

nutrientes e minerais (Apêndice B). 

Os primeiros indivíduos de D. magna e C. silvestrii foram 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 e 

pelo Núcleo de Ecotoxicologia e Ecologia Aplicada (NEAA), Universidade de São Paulo, 

em São Carlos, SP. No Brasil, o cultivo de D. magna foi feito em béqueres de vidro de 2 

litros (40 organismos por béquer) e mantido em incubadora BOD (modelo SL-224, do 

fabricante SOLAB) com temperatura e fotoperíodo controlados. O pH do meio de cultivo 

foi controlado na faixa entre 7,6 e 8,0 e a dureza total entre 175 e 225 mg CaCO3.L-1. 

Para suplementação dos organismos foram adicionadas a vitamina FishtaChen® (4 gotas 

a cada 2 L de água reconstituída) e o condicionador de meio Seachem Prime® (3 gotas 

a cada 2 L de água reconstituída). A troca total do meio (água reconstituída feita de 

acordo com a norma técnica ABNT 12.713 (2022a) (Apêndice C) era realizada três vezes 

na semana seguida da alimentação do cultivo. A alimentação foi constituída por 

suspensão algácea de Raphidocelis subcaptata (3 x 105 células.mL-1) e aditivo alimentar 

(1 mL.L-1). O aditivo alimentar era preparado com 50 mL de solução fermentada (0,25 g 

de fermento biológico a cada 50 mL de água deionizada) e 50 mL de solução de ração 
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de peixe (5 g de diluídos em um litro de água deionizada. O cultivo de D. magna na Vrije 

Universiteit Amsterdam foi realizado em aquários de 4 litros contendo cerca de 100 

organismos em cada, os quais eram mantidos em câmara fria com temperatura e 

fotoperíodo controlados. A troca do meio era realizada uma vez na semana mantendo 2 

litros do meio antigo e adicionando 2 litros de meio novo, os organismos foram 

alimentados duas vezes na semana com um mix de solução algácea de R. subcaptata e 

Chlorella sp., mantendo a carga de carbono necessária para reprodução (OECD, 2012).  

O cultivo de Ceriodaphnia silvestrii foi feito em béqueres de vidro de 1 litro (80 

organismos por béquer) e mantido em sala climatizada. O pH do meio de cultivo foi 

controlado na faixa entre 7,0 e 8,0 e a dureza total na faixa de 40 a 48 mg CaCO3.L-1. O 

meio de cultivo foi trocado três vezes por semana, sendo composto por água 

reconstituída preparada de acordo com a norma técnica ABNT 13373 (2022b) 

(Apêndice D). Para suplementação do cultivo foi adicionado 1 gota de FishTamin®
 a cada 

litro de água reconstituída e o cultivo era alimentado a cada troca do meio com suspensão 

algácea de R. subcaptata (1 x 105 células.mL-1) e aditivo alimentar (1 mL.L-1). Para evitar 

a entrada de bolhas de ar na carapaça dos organismos, o novo meio de cultivo foi mantido 

sem agitação por 15 minutos antes da colocação dos organismos. Os indivíduos foram 

cuidadosamente retirados do meio antigo por pipeta Pasteur de ponta larga e colocados 

diretamente abaixo da superfície da água no béquer contendo o novo meio.  

O cultivo de L. stagnalis na Vrije Universiteit Amsterdam foi realizado em tanques 

de água filtrada com baixo teor de cobre contendo organismos em estágios de vida 

sincronizados, com a separação das massas de ovos sempre que havia necessidade de 

se iniciar um novo cultivo. A alimentação foi feita com ração de peixe e alface nos 

primeiros dias após a eclosão dos ovos e mantida com apenas alface após o crescimento 

dos indivíduos. A alface era comprada de produtores agrícolas credenciados para o 

fornecimento de folhas sem agrotóxicos.  

O cultivo da alga R. subcaptata foi realizado em frasco de Erlenmeyer de 2 litros 

com aeração contínua, sendo mantidos dois inóculos em frasco de Erlenmeyer de 

500 mL. O meio de cultivo utilizado para essa espécie foi o meio L.C. Oligo (Apêndice E) 

(ABNT, 2018) e a cada 15 dias foi realizado uma nova inoculação (mais detalhes podem 

ser encontrados no Apêndice F). 
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4.5. Testes de sensibilidade 
 

Os testes de sensibilidade foram realizados de acordo com as substâncias de 

referência sugeridas pela literatura para cada organismo, mantendo uma solução estoque 

para cada uma, armazenadas em frascos âmbar e refrigeradas a 5°C. Ressalta-se que a 

frequência dos testes de sensibilidade foi prejudicada durante o período de março/2020 

a outubro/2021 devido à pandemia do coronavírus.  

 

Tabela 4.3 - Parâmetros utilizados para a realização dos testes de sensibilidade para os organismos-
teste 

 A. inaequalis 
C. 

sancticaroli 
C. silvestrii D. magna P. longiseta 

Substância de 
referência 

KCl KCl NaCl CuSO4 5H2O KCl 

Tipo de teste Estático Estático Estático Estático Estático 

Volume 60 mL 250 mL 30 mL 100 mL 60 mL 

Sedimento 10 g 50 g - - 10 g 

Quantidade de 
indivíduos 

6 
6 larvas III ou 

IV instar 

10 neonatos 
com menos 
de 24 h de 

vida 

10 neonatos 
com menos 
de 24 h de 

vida 

6 

Exposição 96 h 96 h 48 h 48 h 48 h 

Número de 
réplicas 

3 3 3 3 3 

Aeração - - - - - 

Temperatura 25 ± 2 ºC 25 ± 2 ºC 25 ± 2 ºC 20 ± 2 ºC 25 ± 2 ºC 

Fotoperíodo 12h L: 12h E 12h L: 12h E 12h L: 12h E 16h L: 8h E 12h L: 12h E 

Resposta Mortalidade Mortalidade Imobilidade Imobilidade Mortalidade 

Metodologia 

CORBI; GORNI; 
CORREA, 

(2015); FELIPE 
et al., (2020) 

OECD (2011); 
CORBI et al., 

(2019) 
DORNFELD 
et al. (2019) 

ABNT 
(2022b) 

ABNT 
(2022a); 

OECD (2004) 

CASTRO et 
al. (2020b) 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

Os oligoquetos A. inaequalis e P. longiseta e as larvas de inseto de III - IV instar 

de C. sancticaroli foram expostos à solução-teste de cloreto de potássio (KCl) diluída em 

água filtrada sem cloro. O intervalo de concentrações usado foi 0 (experimento 

controle – contendo apenas água deionizada e alimento), 1,5; 2,25; 3,5; 5,0 e 7,5 g.L- 1 

para A. inaequalis; 0; 0,6; 0,9; 1,3; 2,0 e 3,0 g.L- 1 para P. longiseta e 0; 2; 4; 6; 8 e 10 g.L- 1 

para C. sancticaroli. Para realização do teste foi preparada uma solução-estoque em 

água deionizada na concentração de 100 g KCl.L-1. Os neonatos com menos de 24 h de 
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D. magna foram expostos ao sulfato de cobre pentahidratado (CuSO4.5H2O) nas 

concentrações 0 (controle), 0,05; 0,10; 0,15; 0,20; 0,25 mg.L-1 de água reconstituída. Os 

neonatos com menos de 24 h de C. silvestrii foram expostas ao cloreto de sódio (NaCl) 

nas concentrações 0 (controle), 0,25; 0,6; 1,1; 1,5; 1,8 g.L-1  de água reconstituída. Para 

realização do teste com os crustáceos, foram preparadas uma solução-estoque na 

concentração de 100 mg CuSO4.5H2O.L- 1 de água deionizada, e uma solução-estoque 

na concentração de 10 g NaCl.L-1 de água deionizada, a partir das quais foram feitas as 

diluições necessárias. 

Adicionalmente, ao final de cada teste, foi contabilizado os números de organismos 

mortos e/ou imóveis e calculadas as concentrações das substâncias de referência que 

causaram efeito (mortalidade ou imobilidade) em 50% dos organismos (CE50). Para essa 

estimativa foi realizado o estudo estatístico de concentração de efeito com o auxílio de 

um algoritmo programado no software R versão 4.1.2 utilizando as extensões MASS e 

DRC. Os resultados para cada organismos foram plotados em uma carta-controle, o que 

auxiliou na verificação da saúde do cultivo. Ressalta-se que os ensaios de sensibilidade 

foram realizados ao longo dos anos 2019 - 2022 pelos frequentadores do LEAA, sendo a 

carta-controle comum a todos os membros do laboratório. 

 

4.6. Ensaios ecotoxicológicos 
 

Os testes de ecotoxicidade aguda e crônica foram realizados nas mesmas 

condições do cultivo para todas as espécies. Foram monitoradas as variáveis pH, 

temperatura e condutividade elétrica no início e ao final dos bioensaios. O alimento e as 

soluções-testes foram mantidos em temperatura ambiente e deixados em repouso por, 

pelo menos, 15 minutos visando a aclimatação das soluções à temperatura do cultivo. 

Além disso, todos os béqueres foram cobertos com plástico filme para reduzir a 

evaporação do meio e evitar a contaminação por partículas externas. 

Para testar a Hipótese A foram realizados testes de ecotoxicidade aguda e crônica 

com o afluente e os efluentes tratados nos dois reatores anaeróbios de leito fixo 

estruturado, reator acidogênico (RA) e reator metanogênico (RM). Para isto, foram 

utilizadas as seguintes soluções-teste: afluente e efluente bruto (100%) e, afluente e 
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efluentes diluídos conforme proposto por Bertoletti (2013). As diluições foram realizadas 

em série nas porcentagens de 6; 12; 25; 50% com água filtrada sem cloro (para as 

espécies A. inaequalis, C. sancticaroli e P. longiseta) ou água reconstituída (para as 

espécies C. silvestrii e D. magna). 

Para testar a Hipótese B foram realizados testes de toxicidade aguda para avaliar 

os efeitos de letalidade/imobilidade dos organismos para soluções de TBBPA padrão. O 

intervalo de concentração para os bioensaios foram determinados a partir de testes 

preliminares, sendo os ensaios de toxicidade crônica dependentes das respostas obtidas 

nos ensaios de toxicidade aguda e em testes preliminares. Os bioensaios preliminares 

consistiram no uso de concentrações de TBBPA variadas para cada espécie para que 

fosse possível avaliar as concentrações em que não havia efeito ou concentrações com 

mortalidade ou imobilidade total. O critério de escolha do intervalo de concentrações foi 

abranger concentrações com baixo e elevado efeito, respeitando o limite máximo de 

diluição do TBBPA sem haver a necessidade de aumentar a concentração de solvente 

de 0,01% (DMSO). Foram utilizados dois controles para testar a Hipótese B, o controle 

negativo: constituído de meio de teste não contaminado e controle positivo: constituído 

de meio de teste não contaminado adicionado de 0,01% de solvente (v:v).  

 

4.6.1 Allonais inaequalis  
 

Os testes de ecotoxicidade com o organismo A. inaequalis foram realizados 

conforme as recomendações de Corbi et al. (2015) e Felipe et al. (2020) (Tabela 4.4). 

Para isto, foram utilizados béqueres de 100 mL contendo 80 mL de solução-teste e 10 g 

de sedimento esterilizado em mufla (4 h à 550°C). Para cada réplica, foram adicionados 

6 organismos de tamanho médio de 5 mm abaixo da superfície da água. As 

concentrações de TBBPA padrão foram estabelecidas com base em testes preliminares 

e o intervalo de concentrações para o teste de ecotoxicidade aguda foi 0, 0,01%DMSO, 

150, 300, 600, 1200 e 2400 µg.L-1 enquanto para o teste de ecotoxicidade crônica o 

intervalo de concentrações foi 0, 0,01%DMSO, 3,75, 7,5, 15, 30, 60, 120, 240 µg.L-1. 
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Tabela 4.4 - Parâmetros utilizados para a realização dos testes de ecotoxicidade aguda e crônica com 
Allonais inaequalis 

 Teste de ecotoxicidade aguda Teste de ecotoxicidade crônica 

Solução-teste 
TBBPA padrão, afluente, efluente 

e diluições 
TBBPA padrão, afluente, efluente e 

diluições 

Volume 80 mL 80 mL 

Sedimento 10 g 10 g 

Quantidade de 
organismos/réplica 

6 6 

Exposição 96 h 10 d 

Número de 
réplicas 

3 3 

Temperatura 25 ± 2 ºC 25 ± 2 ºC 

Fotoperíodo 12h L: 12h E 12h L: 12h E 

Alimentação 2 mg apenas no início 2 mg no início do teste e após 5 d 

Aeração Ausente Ausente 

Resposta Mortalidade Mortalidade, Reprodução 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

4.6.2. Ceriodaphnia silvestrii 
 

Os bioensaios de toxicidade aguda e crônica com C. silvestrii foram realizados de 

acordo com a NBR 13373 (2017) (Tabela 4.5), sendo utilizados béqueres de 50 mL 

contendo 30 mL de solução-teste. No caso dos ensaios de ecotoxicidade crônica, as 

soluções-testes foram renovadas a cada 2 dias e a cada troca foram adicionados 10 µL 

de aditivo alimentar e solução algácea. Em ambos os testes, os neonatos (< 24h de vida) 

foram colocados abaixo da superfície da água para evitar a entrada de ar na carapaça. 

As concentrações de TBBPA padrão foram estabelecidas com base em testes 

preliminares e o intervalo de concentrações para o teste de ecotoxicidade aguda foi 0, 

0,01%DMSO, 75, 150, 300, 600 e 1200 µg.L-1 enquanto para o teste de ecotoxicidade 

crônica o intervalo de concentrações foi 0, 0,01%DMSO, 3,75, 7,5, 15, 30, 60, 120, 240 

e 480 µg.L-1. 
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Tabela 4.5 - Parâmetros utilizados para a realização dos testes de ecotoxicidade aguda e crônica com 
Ceriodaphnia silvestrii. 

 
Teste de ecotoxicidade 

aguda 
Teste de ecotoxicidade crônica 

Solução-teste 
TBBPA padrão, afluente, 

efluente e diluições 
TBBPA padrão, afluente, efluente 

e diluições 

Volume 30 mL 15 mL 

Sedimento Ausente Ausente 

Quantidade de 
organismos/réplica 

5 neonatos com menos de 
24 h de vida 

1 neonato com menos de 24 h de 
vida 

Exposição 48 h 7 d 

Número de 
réplicas 

3 10 

Temperatura 25 ± 2 ºC 25 ± 2 ºC 

Fotoperíodo 12h L: 12h E 12h L: 12h E 

Alimentação Ausente A cada 2 dias 

Aeração Ausente Ausente 

Resposta Imobilidade Imobilidade, reprodução 

Fonte: Autoria própria (2022) 

 

4.6.3. Chironomus sancticaroli 
 

Os testes com a espécie C. sancticaroli foram realizados de acordo com 

metodologia adaptada de Fonseca e Rocha (2004); OECD (2011) e Dornfeld et al. (2019) 

(Tabela 4.6), sendo utilizados béqueres de 500 mL e sedimento esterilizado em mufla 

(4 h à 550°C). Na preparação dos testes, os béqueres foram preenchidos com 50 g de 

sedimento, alimento e 250 mL de soluções-testes. As concentrações de TBBPA padrão 

foram estabelecidas com base em testes preliminares e o intervalo de concentrações 

para o teste de ecotoxicidade aguda foi 0, 0,01% DMSO, 150, 300, 600, 1200 e 

2400 µg.L-1 enquanto para o teste de ecotoxicidade crônica o intervalo de concentrações 

foi 0, 0,01% DMSO, 7,5, 15, 30, 60, 120, 240, 480 e 960 µg.L-1. 
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Tabela 4.6 – Parâmetros utilizados para a realização dos testes de ecotoxicidade aguda e crônica (teste 
de gerações e teste de emergência) com C. sancticaroli.  

 
Teste de 

ecotoxicidade aguda 
Teste de gerações Teste de emergência 

Solução-teste 
TBBPA padrão, 

afluente, efluente e 
diluições 

Afluente, efluente e 
diluições 

TBBPA padrão 

Volume 250 mL 250 mL 250 mL 

Sedimento 50 g 50 g 50 g 

Quantidade de 
organismos/réplica 

6 larvas III ou IV instar 10 larvas I instar 10 larvas I instar 

Exposição 96 h 
Indefinido, amostragem 

no dia 10 
Indefinido, amostragem 

no dia 10 

Número de 
réplicas 

3 4 4 

Temperatura 25 ± 2 ºC 25 ± 2 ºC 25 ± 2 ºC 

Fotoperíodo 12h L: 12h E 12h L: 12h E 12h L: 12h E 

Alimentação 2 mg apenas no início 
2 mg no início do teste e a 

cada 5 d 
2 mg no início do teste e a 

cada 5 d 

Aeração Ausente Presente Presente 

Resposta Mortalidade 

Mortalidade, crescimento 
corporal, análise do 

mento, potencial 
reprodutivo* 

Mortalidade, crescimento 
corporal, análise do 

mento, potencial 
reprodutivo* 

Fonte: Autoria própria (2022). * o potencial reprodutivo das fêmeas adultas foi estimado a partir de uma 
relação matemática baseada na medição das asas 

 

Para testar a Hipótese A, foram realizados teste de geração com a espécie para o 

afluente e os efluentes dos reatores acidogênico e metanogênico seguindo metodologia 

adaptada de Bernegossi et al. (2019). Esse teste consistiu na exposição de 10 larvas de 

primeiro instar (geração parental, GP) em quatro réplicas. Ao final de 10 dias, foi realizada 

a contagem do número de larvas sobreviventes em cada réplica e três réplicas 

permaneceram sob exposição para dar continuidade ao teste. A quarta réplica foi 

desmontada e usada para amostragem de larvas para posterior medição do comprimento 

corporal e observação de deformidade do mento. Essas larvas foram fixadas em álcool 

isopropílico (99.8% de pureza), dispostos em lâminas sob folha milimetrada para 

obtenção de imagens fotográficas. As fotos foram analisadas no programa ImageJ 1.52a 

(RASBAND, 2018) e a escala determinada de acordo com a milimetragem da folha 

(Figura 4.3). 
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Figura 4.3 – Exemplo de como é feita a mensuração do comprimento larval de Chironomus sancticaroli 

 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

Para analisar se há deformidade no mento, as cápsulas cefálicas dos organismos 

foram dispostas na posição dorso-ventral em lâminas semi-permanentes. As cápsulas 

foram dispostas em Bálsamo do Canadá (Laboratório Vetec Química Fina, adquirido por 

meio da empresa Sigma-Aldrich®), cobertas por lamínulas e mantidas em estufa para a 

secagem do meio (72 h em 55°C). As lâminas foram fotografadas por meio da captura de 

imagem no software TSView com câmera digital acoplada ao microscópio óptico da 

marca Nikon Eclipse E200. Foram consideradas deformidade do mento, a falta e a adição 

de dentes. 

A partir das três réplicas remanescente foi observada a emergência de adultos. 

Quando iniciada a emergência, as fêmeas e os machos da geração P foram manejados 

para que fosse possível a copulação e obtenção de novas desovas para dar início à 

geração filial 1 (F1). As desovas de cada diluição foram acondicionadas em placas de 

Petri contendo o meio correspondente de cada exposição e aeradas até a eclosão de 

larvas de I instar. A partir das larvas de I instar de cada diluição, a exposição da geração 

F1 foi iniciada seguindo as mesmas configurações da geração P (4 réplicas, com 

amostragem de larvas da quarta réplica no dia 10 e amostragem dos adultos após 

emergência). Os testes foram considerados finalizados para ambas as gerações quando 

todas as larvas emergiram ou morreram. 
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Todas as fêmeas emergidas foram coletadas com o auxílio de um canudo e fixadas 

em álcool isopropílico em tubos de 1,5 mL para posterior fixação e medição do tamanho 

das asas. Para a facilitar a medição das asas, os indivíduos foram imersos em KOH 10% 

por 1 hora, lavados com solução de ácido acético e emergidos no corante fucsina ácida 

(Marca Synth, adquirido por meio da empresa Sigma-Aldrich®, C.I. 42685 – utilizada para 

coloração de seções histológicas) por, pelo menos, 24 horas. As asas coradas (direita e 

esquerda) foram lavadas em álcool 70% e mantidas em álcool absoluto para serem 

desanexadas com o auxílio de agulhas. As asas foram então dispostas sobre lâminas, 

fixadas com Bálsamo do Canadá e cobertas por lamínula. A estimativa da fecundidade 

potencial das fêmeas seguiu a equação 1, estabelecida por Trivinho-Strixino (1980) para 

essa espécie. 

 

𝐹 = (𝑘 ∗ 𝐿) − 𝑚       (Equação 1) 

 

Sendo, “F” fecundidade potencial, “k” uma constante (471,64), “L” o comprimento 

da asa (medido com o auxílio de uma lente graduada acoplada a um microscópio óptico 

da marca Quimis® e considerando a distância entre a alula e a ápice – Figura 4.4) e “m” 

uma constante (707,41). 

Para testar a Hipótese B foi realizado o teste de emergência, que consistiu na 

exposição de 10 larvas de I instar em quatro réplicas. Assim como para a Hipótese A, as 

larvas da quarta réplica foram amostradas no décimo dia para posterior medição do 

comprimento corporal. Para obtenção da taxa de emergência e das medidas das asas da 

fêmea, as outras três réplicas foram mantidas até que todas as larvas emergissem ou 

morressem. Os procedimentos de medição do comprimento larval e cálculo da 

fecundidade potencial das fêmeas seguiram a mesma metodologia descrita para o teste 

de gerações. 
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Figura 4.4 – Exemplificação da medição do comprimento da asa da fêmea de Chironomus sancticaroli.  

 

Fonte: BERNEGOSSI et al., 2021. 

 

4.6.4.  Daphnia magna 
 

Para os bioensaios com o crustáceo D. magna realizados no Brasil e na Holanda, 

foram empregadas as normas técnicas ABNT 12713 (2022a) e OECD 202 (2004) (Tabela 

4.7), sendo utilizados béqueres de 100 mL. No caso dos ensaios crônicos, os organismos 

foram alimentados com solução algácea (3x105 células.mL-1). Em ambos os testes, os 

neonatos foram colocados abaixo da superfície da água para evitar a entrada de ar na 

carapaça. As concentrações de TBBPA padrão previamente estabelecidas, foram: 0, 

0,01% DMSO, 819, 1024, 1280, 1600 e 2000 µg.L-1 e 0, 0,01% DMSO, 50, 100, 200, 400 

e 800 µg.L-1 para os bioensaios de toxicidade aguda e crônica, respectivamente. 
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Tabela 4.7 – Parâmetros utilizados para a realização dos testes de ecotoxicidade aguda e crônica com 
Daphnia magna. 

 Teste de ecotoxicidade aguda 
Teste de ecotoxicidade 

crônica 

Solução-teste 
TBBPA padrão, efluente e 

diluições 
TBBPA padrão, eflu RM 100% 

Volume 30 mL 25 mL 

Sedimento Ausente Ausente 

Quantidade de 
organismos/réplica 

5 neonatos com menos de 24 h 
de vida 

1 neonato com menos de 24 h 
de vida 

Exposição 48 h 21 d 

Número de 
réplicas 

3 10 

Temperatura 20 ± 2 ºC 20 ± 2 ºC 

Fotoperíodo 16h L: 8h E 16h L: 8h E 

Alimentação Ausente A cada troca do meio 

Aeração Ausente Ausente 

Resposta Imobilidade 
Imobilidade, reprodução, 

produção de mudas 

Fonte: Autoria própria (2022) 

 

Os efeitos na reprodução e na produção de muda foram analisados considerando 

os índices de indução ou inibição (%In e %Im, respectivamente), levando em 

consideração os resultados obtidos para geração de neonatos ou produção de mudas na 

condição controle e nos tratamentos testados. Os índices %In e %Im foram calculados 

adaptando de Lima e Silva et al. (2022), conforme a Equação 2: 

 

%Im/n = [(A2tratamento – A2controle) / A2 controle] x 100   (Equação 2) 

 

Onde, A2tratamento refere-se à produção média de muda ou geração de neonatos 

para cada tratamento testado; A2controle refere-se à produção média de muda ou geração 

de neonatos para a condição controle. O resultado foi analisado conforme a classificação: 

%Im/n entre -20% e 20% significa que não houve indução ou inibição significativa, %Im/n 

maior que 20% houve indução; %Im/n menor que -20% houve inibição (DE LIMA E SILVA 

et al., 2022). 
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Ressalta-se que a contagem dos neonatos foi feita durante a troca do meio de 

teste e que foi considerado como muda quando o indivíduo estava totalmente fora da 

carapaça (Figura 4.5). 

 

Figura 4.5 – Exemplo de ecdise (muda) de Daphnia magna. 

 

 

 

 

 

 

Fonte: Acervo pessoal da autora. 

 

4.6.5. Pristina longiseta 
 

Os testes com o oligoqueta P. longiseta seguiram as recomendações descritas por 

Castro et al. (2020c) e Souza et al. (2022) (Tabela 4.8), sendo utilizados béqueres de 

100 mL e 10 g de sedimento esterilizado em mufla (4 h à 550°C). Na preparação dos 

testes, os béqueres foram preenchidos com sedimento, alimento e as soluções-testes em 

temperatura ambiente. Os testes de ecotoxicidade crônica com o afluente e efluentes 

foram realizados antes da publicação do método de ensaio e, portanto, possui tempo de 

duração diferente do teste realizado com o TBBPA padrão. As concentrações de TBBPA 

padrão previamente estabelecidas, foram: 0, 0,01% DMSO, 75, 150, 300, 600, 1200, 

2400 µg.L-1 e 0, 0,01% DMSO, 3,75, 7,5, 15, 30, 60 e 120 µg.L-1 para os bioensaios de 

toxicidade aguda e crônica, respectivamente. 
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Tabela 4.8 - Parâmetros utilizados para a realização dos testes de ecotoxicidade aguda e crônica com 
Pristina longiseta. 

 
Teste de ecotoxicidade 

aguda 

Teste de 
ecotoxicidade 

crônica 

Teste de 
ecotoxicidade 

crônica 

Solução-teste 
TBBPA padrão, afluente, 

efluente e diluições 
Afluente, efluentes e 

diluições 
TBBPA padrão 

Volume 60 mL 60 mL 60 mL 

Sedimento 10 g 10 g 10 g 

Quantidade de 
organismos/réplica 

6 6 6 

Exposição 48 h 4 d 7 d 

Número de 
réplicas 

3 3 3 

Temperatura 25 ± 2 ºC 25 ± 2 ºC 25 ± 2 ºC 

Fotoperíodo 12h L: 12h E 12h L: 12h E 12h L: 12h E 

Alimentação 2 mg apenas no início 2 mg apenas no início 2 mg apenas no início 

Aeração Ausente Ausente Ausente 

Resposta Imobilidade 
Imobilidade, 
reprodução 

Imobilidade, 
reprodução 

Fonte: Autoria própria (2022) 
 

4.6.6. Lymnaea stagnalis 
 

Os bioensaios com o molusco L. stagnalis foram realizados apenas para testar a 

Hipótese B, com as soluções de TBBPA padrão, adaptando a metodologia de OECD 243 

(2016) (Tabela 4.9). Foram utilizados potes de vidro de 800 mL para a realização dos 

testes e água filtrada com baixo teor de cobre para fazer as soluções. Os indivíduos 

tiveram suas conchas medidas antes do início dos testes e apenas os adultos com 

comprimento de concha entre 2,5 e 3,0 cm foram adicionados. Durante o experimento de 

toxicidade crônica foram realizadas duas trocas do meio de teste semanalmente, na qual 

além da substituição da solução-teste, as massas de ovos foram contadas (Figura 4.6). 

A alimentação foi feita exclusivamente com alface seguindo a proporção de peso 

recomendada pela OECD 243 (3,5 g por indivíduo por semana). As concentrações de 

TBBPA padrão foram: 0, 0,01% DMSO, 200, 400, 800, 1600 e 3200 µg.L-1 e 0, 

0,01% DMSO, 200, 400, 800, 1600 e 3200 µg.L-1 para os bioensaios de toxicidade aguda 

e crônica, respectivamente. 
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Tabela 4.9 – Parâmetros utilizados para a realização dos testes de ecotoxicidade aguda e 
crônica com Lymnaea stagnalis. 

 
Teste de ecotoxicidade 

aguda 
Teste de ecotoxicidade 

crônica 

Volume 500 mL 600 mL 

Quantidade de 
organismos/réplica 

5 4 

Exposição 4 d 28 d 

Número de réplicas 2 8 

Temperatura 20 ± 2 ºC 20 ± 2 ºC 

Fotoperíodo 16h L: 8h E 16h L: 8h E 

Alimentação Ausente Alface a cada troca do meio 

Aeração Ausente Contínua 

Resposta Mortalidade Mortalidade, reprodução 

Fonte: Autoria própria (2022) 

 

Figura 4.6 – Contagem das massas de ovos coletados por réplica no teste de ecotoxicidade crônica com 
Lymnaea stagnalis exposta ao TBBPA padrão. 

 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

4.7. Análise de dados 
 

4.7.1. Testes das hipóteses A e B 
 

Inicialmente foram realizadas as análises descritivas dos dados, com o 

desenvolvimento de tabelas e gráficos de barra contendo as médias e os desvios-padrão 

dos resultados referentes as respostas de toxicidade (mortalidade, imobilidade, 

desenvolvimento, reprodução).  

A concentração de efeito, CEx, representa a concentração da amostra que causa 

efeito a uma porcentagem x = 10, 50% dos organismos-teste, e foi estimada com auxílio 



86 
 

 
 

do software R versão 4.1.2 e pacotes MASS e DRC (R CORE TEAM, 2018), 

considerando 95% de intervalo de confiança.  

 

4.7.2. Teste da hipótese A 
 

A partir dos resultados para cada resposta (letalidade, imobilidade, crescimento, 

tamanho das asas, etc), foi verificado se os dados seguiam distribuição normal pelo Teste 

de Shapiro- Wilk. Para comparar as respostas entre a afluente e os efluentes (RA e RM) 

foi aplicado o teste Two-Way ANOVA, no qual avaliou-se se os fatores diluições testadas 

(0, 6%, 12%, 25%, 50% e 100% v:v) e tipo de tratamento (não tratado, tratado em RA ou 

tratado em RM) influenciaram as respostas ecotoxicológicas. Além disso, no teste de 

geração com C. sancticaroli para cada solução-teste (aflu, efla RA e eflu RM) foi aplicado 

o teste Two-Way ANOVA avaliando se os fatores diluições testadas (0, 6%, 12%, 25%, 

50% e 100% v:v) e geração (parental ou filial) influenciaram as respostas 

ecotoxicológicas. 

Todas as análises estatísticas consideraram 95% de intervalo de confiança e 

foram realizadas no software Past® (Paleontological Statistics) versão 3.21 (HAMMER; 

HARPER; RYAN, 2001). 

Com o objetivo de avaliar se os tratamentos conseguiram melhorar a qualidade 

dos efluentes após passagem pelos reatores, foram estimadas a redução ou aumento da 

toxicidade (%) (Equação 3). A comparação foi feita com base na Unidade Tóxica (UT), 

que representa o fator 100/CE50, e avalia se os efluentes dos reatores acidogênico (RA) 

e metanogênico (RM) reduziram ou aumentaram a toxicidade do afluente para as 

espécies estudadas. Quanto maior o valor numérico da UT, maior a toxicidade da 

amostra. 

 

Redução ou aumento da toxicidade (%)  =  
𝑈𝑇 𝑒𝑓𝑙𝑢−𝑈𝑇𝑎𝑓𝑙𝑢

𝑈𝑇 𝑎𝑓𝑙𝑢
∗ 100   Equação 3 

 

Para a estimativa de conformidade com as diretrizes ambientais Federal 

(CONAMA n. 430) ou do Estado de São Paulo (CETESB), sabendo que o efluente do 

município de São Carlos (SP) é lançado diretamente no corpo receptor, as Equações 4 e 
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5 (BERTOLETTI, 2013) e 6 (CONAMA, 2011) foram adaptadas para as condições 

testadas nessa pesquisa: 

 

D. E. R =  
𝑄𝑒𝑓𝑙𝑢

𝑄𝑒𝑓𝑙𝑢+𝑄𝑚𝑖𝑛
∗ 100       Equação 4 

 

Sendo, D.E.R. a diluição do efluente no corpo receptor, Qeflu a vazão média do 

efluente e Qmín a vazão mínima do corpo receptor. 

 

D. E. R (%) ≤  
𝐶𝐸50

100
       Equação 5 

 

Sendo, CE50 a concentração do efluente que causa efeito de toxicidade aguda a 

50% dos indivíduos e CENO a concentração de efluente que não causa efeito de 

toxicidade crônica observável à população testada. Para garantir a ausência de efeitos 

tóxicos crônicos, a CE50 é dividida pelo fator 100 ou a CENO dividida pelo fator 10 

(BERTOLETTI, 2013). 

 

D. E. R (%) ≤  
𝐶𝐸50

3
        Equação 6 

 

Sendo, CE50 a concentração do efluente que causa efeito de toxicidade aguda a 

50% dos indivíduos e 3 fator de divisão para garantir ausência de efeitos na biota 

(CONAMA, 2011). 

Essas estimativas foram feitas com o objetivo de avaliar se as configurações de 

tratamento dos reatores de bancada seriam capazes de deixar o efluentes em 

conformidade com as legislações sobre lançamento de efluentes caso as eficiências de 

tratamento dos reatores RA e RM se mantivessem as mesmas funcionando em escala 

real. Para a criação desse cenário hipotético de lançamento, foram considerados que a 

vazão média do efluente corresponde à 600 L.s-1 (vazão média do efluente da ETE 

Monjolinho, principal ETE do município de São Carlos, SP-Brasil) (SAAE, 2022). A vazão 

mínima do Córrego do Monjolinho (enquadrado na Classe 3) foi estimada em 2002 L.s-1 
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(média das vazões mínimas disponíveis para a Estação fluviométrica n.62768500, 

estação com dados mais próxima ao lançamento) (ANA, 2022). 

 

4.7.3. Teste da hipótese B 
 

Primeiramente foi feita a comparação entre os resultados para o controle negativo 

(sem contaminante e sem solvente) e o controle positivo (cm solvente) por meio do Teste 

T. Se os resultados fossem estatisticamente similares (p > 0,05), a média entre as 

respostas de ambos controles foi usada para a elaboração dos gráficos e para fazer as 

comparações com as amostras contaminadas. Caso os controles negativo e positivo 

fossem estatisticamente diferentes, a elaboração do gráfico e as comparações com as 

amostras contaminadas seriam feitas usando apenas as respostas para o controle 

positivo. Nesse caso, o controle negativo serviria apenas para garantir que o lote de 

indivíduos estão aptos para validar o teste (p.e. imobilidade abaixo de 20%). 

Com o objetivo de identificar as concentrações de TBBPA que alteraram o padrão 

de resposta em comparação com o controle (imobilidade, mortalidade, reprodução, 

crescimento) foram aplicados os testes One-Way ANOVA e o teste à posteriori Tukey’s 

quando os dados seguiam distribuição normal. Caso contrário, de não normalidade, 

foram aplicados os testes de Kruskal-Wallis e o teste à posteriori Dunn’s.  

Para avaliar e comparar a sensibilidade dos organismos ao TBBPA, foi produzido 

uma curva de Distribuição de Sensibilidade das Espécies (SSD). A partir da curva SSD, 

foi determinado a concentração HC50, que corresponde à concentração de TBBPA com 

potencial de causar efeito em 50% da população das espécies aquáticas estudadas. Essa 

análise foi realizada no software online SSDtools (SEB-DALGARNO, 2018). Outras 

espécies aquáticas recuperadas durante o desenvolvimento dessa pesquisa também 

foram incluídas na curva SSD (Tabela 3.3). 

Por fim, foi calculado o coeficiente de risco (CR) de maneira similar à Gosset et al. 

(2021), seguindo as Equações 7 e 8: 

 

𝐶𝐸𝑁𝑂 =  
𝐶𝐸50 

𝐹𝐴
 𝑜𝑢 

𝐶𝐸10 

𝐹𝐴
     Equação 7 
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Sendo, CENO a maior concentração de efeito não observado, CE50 a 

concentração da substância que induziu efeito em 50% dos organismos (bioensaio de 

toxicidade aguda), CE10 a concentração da substância que induziu efeito em 10% dos 

organismos (bioensaio de toxicidade crônica), e FA o fator de avaliação (igual a 1000 e 

100 para testes de toxicidade aguda e crônica, respectivamente) (ECHA, 2003). 

 

𝐶𝑅 =  
𝐶𝑀𝐴

𝑃𝑁𝐸𝐶
         Equação 8 

 

Sendo, CMA a concentração máxima de TBBPA mensurada em corpos hídricos 

de água doce; A classificação de risco ecotoxicológico segundo GOSSET et al. (2021) é: 

Sem risco (CR < 0.1); Risco insignificante (0.1 < CR < 1); Baixo risco (1 < CR < 10); Médio 

risco (10 < CR < 100); Alto risco (CR > 100). 
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5. RESULTADOS E DISCUSSÕES 
 

5.1. Teste de sensibilidade 
 

Os resultados dos testes de sensibilidade com as espécies estavam dentro dos 

limites máximos e mínimos definidos na carta-controle do laboratório (2019 a 2022), 

validando o uso dos indivíduos nos testes ecotoxicológicos. 

 

5.1.1. Allonais inaequalis 
 

Para A. inaequalis os resultados de concentração de efeito (96h-CE50) para as 

exposições ao KCl variaram entre 3,30 e 5,60 g.L-1, com valor médio de 4,26 g.L-1 

(Figura 5.1), valor médio próximo ao determinado por Corbi et al. (2015) e Castro et al. 

(2020b) de 3,50 e 3,70 g.L-1, respectivamente. 

 

Figura 5.1 – Carta-controle para Allonais inaequalis contendo os valores de concentração de efeito 
(imobilidade) em 50% dos indivíduos após teste de sensibilidade (4 d) com cloreto de potássio (KCl), 

limite superior (+ 2 DP) e limite inferior (-2 DP). 

.  

Fonte: Autoria própria (2022). 
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5.1.2. Ceriodaphnia silvestrii 
 

Para C. silvestrii os resultados de concentração de efeito (48h-CE50) para as 

exposições ao NaCl variaram entre 0,54 e 1,62 g.L-1, com CE50 médio de 1,15 g.L-1 

(Figura 5.2). A faixa de sensibilidade se encontra dentro da faixa encontrada por outros 

autores: da Costa et al. (2014) de 0,77 a 1,79 g.L-1 e Leite et al. (2022) 1,35 ± 0,23 g.L-1. 

 

Figura 5.2 – Carta-controle para Ceriodaphnia silvestrii contendo os valores de concentração de efeito 
(imobilidade) em 50% dos indivíduos após teste de sensibilidade (2 d) com cloreto de sódio (NaCl), limite 

superior (+ 2 DP) e limite inferior (-2 DP). 

 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

5.1.3. Chironomus sancticaroli 
 

Para C. sancticaroli os resultados da concentração de efeito (96h-CE50) para as 

exposições ao KCl variaram de 3,30 e 5,00 g.L-1, com valor médio de 4,02 g.L-1 

(Figura 5.3). Os resultados estão próximos aos determinados por outros autores: Novelli 

et al. (2012) de 2,6 a 6,3 g.L-1, da Costa et al. (2014) de 2,38 a 5,51 g.L-1 e Dornfeld et al. 

(2019) de 4,1 g.L- 1. 
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Figura 5.3 – Carta-controle para Chironomus sancticaroli contendo os valores de concentração de efeito 
(mortalidade) em 50% dos indivíduos após teste de sensibilidade (4 d) com cloreto de potássio (KCl), 

limite superior (+ 2 DP) e limite inferior (-2 DP). 

.   

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

5.1.1. Daphnia magna 
 

Para D. magna os resultados de concentração de efeito (48h-CE50) para as 

exposições ao CuSO4.5H2O oscilaram entre 0,027 e 0,038 mg.L-1, com valor médio de 

0,031 mg.L-1 (Figura 5.4). Os valores de CE50 encontrados nessa pesquisa estão 

próximos aos determinados na literatura: 0,045 mg.L-1 (ARAUCO; CRUZ; MACHADO 

NETO, 2005); 0,034 mg.L-1 (BASTOS, 2013) e de 0,03 a 0,06 mg.L-1 (CASTRO et al., 

2020a). 
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Figura 5.4 – Carta-controle para Daphnia magna contendo os valores de concentração de efeito 
(imobilidade) em 50% dos indivíduos após teste de sensibilidade (2 d) com sulfato de cobre penta 

hidratado (CuSO4), limite superior (+ 2 DP) e limite inferior (-2 DP). 

 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

5.1.4. Pristina longiseta 
 

Para P. longiseta os resultados (48h-CE50) para as exposições ao KCl ficaram 

entre 1,10 e 1,81 g.L-1 (Figura 5.5), com valor médio de 1,52 g.L-1, próximo ao calculado 

por Castro et al. (2020c) de 1,76 g.L-1. 
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Figura 5.5 – Carta-controle para Pristina longiseta contendo os valores de concentração de efeito 
(imobilidade) em 50% dos indivíduos após teste de sensibilidade (2 d) com cloreto de potássio (KCl), 

limite superior (+ 2 DP) e limite inferior (-2 DP). 

 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

5.2. Teste da Hipótese A – testes de toxicidade aguda 
 

No teste da Hipótese A avaliou-se a toxicidade de efluente sintético enriquecido 

com TBBPA antes e após tratamento em reatores biológicos operando em condições 

acidogênico e metanogênica. Os bioensaios foram aplicados com o intuito de analisar a 

eficiência dos tratamentos em reduzir os efeitos tóxicos agudos ou crônicos. Os testes 

ecotoxicológicos foram realizados com efluentes coletados entre abril a maio de 2020 

provenientes da primeira fase de operação da Dra. Williane Macêdo, correspondentes 

aos reatores acidogênico (RA) e metanogênico (RM). Os efluentes foram armazenados 

em frascos de vidro em geladeira a 4°C. Os testes de ecotoxicidade aguda com o afluente 

dos reatores (efluente sintético enriquecido com 100 µg.L-1 TBBPA) foram realizados para 

comparar a eficiência dos reatores em minimizar os impactos do efluente à biota. As 

atividades laboratoriais referentes aos ensaios ecotoxicológicos necessitaram ser 

interrompidas em meados de maio 2020 e foram retornadas em agosto de 2021 por conta 

da pandemia mundial (COVID-19) e conseguinte determinação do período de quarentena 

por parte do estado de São Paulo e recomendações da USP. 
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5.2.1. Parâmetros físico-químicos dos reatores 
 

Os parâmetros monitorados pela Dra. Williane Macêdo ao longo dos 100 dias de 

operação para os reatores RA e RM foram cedidos e estão apresentados a seguir. O 

monitoramento de operação do reator RA mostrou que a remoção do TBBPA variou de 

67 a 99% (Tabela 5.1) e a redução de DQO variou de 16,7 a 46,7. O pH do efluente foi 

de 5,60 ± 0,34, e foram detectados nos efluentes 56,35 ± 40,37 µg.L-1 de fenóis e 

88,53 ± 72,86 mg.L-1 de ácidos totais. 

 

Tabela 5.1- Relação dos parâmetros químicos mensurados durante os 100 dias de operação do reator 
acidogênico 

 pH aflu pH eflu pH leito 
TBBPA aflu  

(µg L-1) 

TBBPA 
eflu 

(µg L-1) 

Remoção de 
TBBPA (%) 

Mín 5,90 5,13 5,41 15,70 0,88 67,04 

Máx 7,80 6,75 6,75 110,40 13,94 99,20 

Média 6,90 5,60 6,00 46,54 4,01 90,89 

DP 0,40 0,34 0,32 16,32 2,79 6,10 

 DQO aflu 
(mgO2 L-1) 

DQO eflu 
(mgO2 L-1) 

Remoção 
de DQO (%) 

Carbo aflu 
(mg L-1) 

Carbo eflu 
(mg L-1) 

Remoção de 
carbo (%) 

Mín 470,00 279,00 16,70 200,00 47,00 58,33 

Máx 629,00 480,00 46,75 315,00 100,00 84,13 

Média 530,06 378,57 28,49 261,09 69,40 72,96 

DP 40,16 42,72 6,92 26,40 15,58 7,48 

 Fenóis 
(µg L-1) 

Ácido lático 
Ácido 

fórmico 
Ácido 

acético 
Ácido 

levulínico 
Ácido 

propanoico 

Mín 0,00 0,00 4,09 46,18 34,49 0,00 

Máx 108,00 169,21 17,58 111,46 76,49 44,18 

Média 56,35 64,15 12,06 72,91 56,08 28,26 

DP 40,37 39,52 3,14 17,27 11,58 8,89 

 Ácido 
butírico 

Ácido 
isovalérico 

Ácido 
valérico 

Ácido 
isobutírico 

Ácidos 
Totais 

(mg L-1) 

 

Mín 14,44 0,00 0,00 0,00 0,00  

Máx 52,91 42,52 107,69 29,61 217,30  

Média 27,60 17,24 21,53 10,73 88,53  

DP 11,50 15,51 29,18 7,05 72,86  

Fonte: Dados cedidos por Williane V. Macêdo. aflu = afluente, eflu = efluente, DQO= demanda química 
de oxigênio, carbo = carboidratos, , mín = mínimo, máx=máximo, DP = desvio padrão. 
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Já o monitoramento da operação do efluente do reator metanogênico (eflu RM) 

mostrou que a remoção do TBBPA variou de 92 a 99% (Tabela 5.2) e a remoção de DQO 

oscilou de 30 a 94%. O pH do efluente foi em média de 7,94 ± 0,12, e foram detectados 

9,56 ± 11,57 µg.L-1 de fenóis e 13,81 ± 13,69 mg.L-1 de ácidos totais. 

 

Tabela 5.2- Relação dos parâmetros químicos mensurados durante os 100 dias de operação do reator 
metanogênico 

 pH aflu pH eflu pH leito 
TBBPA 

aflu 
 (µg L-1) 

TBBPA 
eflu 

 (µg L-1) 

Remoção 
de TBBPA 

(%) 

Fenóis 
(µg L-1) 

Mín 7,75 6,75 6,75 70,11 0,64 92,86 1,33 

Máx 8,26 7,53 6,95 118,86 6,53 99,17 44,67 

Média 7,94 6,90 6,89 90,53 2,33 97,37 9,56 

DP 0,12 0,15 0,04 19,22 1,54 1,72 11,57 

 DQO Aflu 
(mgO2 L-1) 

DQO Eflu 
(mgO2 L-1) 

Remoção 
de DQO 

(%) 

Ácido 
fórmico 
(mg L-1) 

Ácido 
acético 
(mg L-1) 

Ácido 
propanoico 

(mg L-1) 

Ácidos 
Totais 

(mg L-1) 

Mín 480,00 27,10 30,00 0,00 0,00 0,00 0,00 

Máx 607,00 326,00 94,63 33,91 48,93 10,85 48,93 

Média 531,61 62,53 86,39 3,88 9,47 0,45 13,81 

DP 29,12 59,07 15,50 7,41 11,92 2,21 13,69 

Fonte: Dados cedidos por Williane V. Macêdo. Sendo, aflu = afluente, eflu = efluente, DQO= demanda 
química de oxigênio, mín = mínimo, máx=máximo, DP = desvio padrão.  

 

Os resultados da degradação de TBBPA foram satisfatórios nos dois tratamentos 

e segundo descrito por Macêdo; Duarte Oliveira; Zaiat (2021), essa biodegradação ocorre 

durante a acidogênese e se correlaciona com a produção de ácido acético e remoção de 

carboidratos. Para verificar a conformidade dos efluentes com a Resolução CONAMA n. 

430 (2011), foi feita a conversão da DQO para DBO usando o fator 2,05, que corresponde 

ao valor médio do intervalo da relação DQO/DBO comumente encontrado para águas 

residuárias de origem doméstica (relação DQO/DBO entre 1,7 e 2,4) (VON SPERLING, 

2014). Então, a DBO média estimada do efluente do reator acidogênico (eflu RA) foi 

185,57 mgO2.L- 1 e do eflu RM foi 30,65 mgO2.L-1. Conforme esperado, o RA não atingiu 

eficiência mínima de remoção de DBO, já que sistemas de tratamento acidogênico 
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servem principalmente para a redução da concentração de contaminantes e estão 

sempre acompanhados por uma etapa complementar de tratamento (Tabela 5.3). 

 

Tabela 5.3– Avaliação da conformidade dos efluentes do reator acidogênico (RA) e metanogênico (RM) 
de acordo com as diretrizes da Resolução CONAMA 430/2011 para o lançamento de efluentes em 

corpos hídricos Classe 3. 

 Condição de lançamento Eflu RA Eflu RM 

pH 5 – 9 Em conformidade Em conformidade 

Materiais flutuantes Ausente Em conformidade Em conformidade 

Remoção de DBO Mínima de 60% Não conformidade Em conformidade 

DBO máxima* 120 mg.L-1 Não conformidade Em conformidade 

Fenóis totais 0,5 mg.L-1 Em conformidade Em conformidade 

Resolução CONAMA 430/2011  Não conformidade Em conformidade 

Fonte: Autoria própria (2022). *apesar de ser permitido DBO acima do limite de 120 mg.L-1, esse limite só 
pode ser ultrapassado quando houver eficiência mínima de 60%. 

 

Para avaliar se as análises químicas e físicas dos reatores podem prever o impacto 

ambiental da liberação desses efluentes no meio ambiente, foram realizados os testes 

de ecotoxicidade. A aplicação de testes de ecotoxicidade aguda e crônica (itens 5.2.2 e 

5.2.3) no monitoramento dos tratamentos de efluente doméstico permite avaliar se o 

efluente tratado possui ou não potencial de efeito nocivo à biota aquática. 

 

5.2.2. Teste de toxicidade aguda 
 

Os resultados das medições dos parâmetros do afluente, efluente RA, efluente RM 

e suas diluições estão apresentados no Apêndice G, Tabelas S.2, S.3 e S.4 

respectivamente. A temperatura dos ensaios se manteve na faixa de 22,5 a 25°C para 

todas as espécies de ambiente tropical e de 18,5 a 20°C para D. magna. No controle o 

pH variou de 6,9 a 7,6, a condutividade elétrica (CE) variou de 37 a 58 μs.cm-1 para as 

espécies A. inaequalis, C. sancticaroli e P. longiseta (água filtrada), variou de 151 a 

158 μs.cm-1 para C. silvestrii (água reconstituída) e foi de 620 μs.cm-1 para D. magna 

(água reconstituída). O oxigênio dissolvido (OD) no controle se manteve acima de 

4,6 mg O2.L- 1. Para o aflu o pH variou de 6,2 a 8,2; CE variou de 47 a 1196 μs.cm-1 e o 

OD variou de 1 a 4,7 mg O2.L-1. Para o eflu RA o pH variou de 5,6 a 7,7; CE variou de 

108 a 1803 μs.cm-1 e o OD variou de 1,1 a 6,8 mg O2.L-1. Para o eflu RM o pH variou de 

6,2 a 8,3; CE variou de 131 a 1683 μs.cm-1 e o OD variou de 2,8 a 6,8 mg O2.L-1. 
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Quando exposto ao afluente (aflu) dos reatores, o oligoqueta A. inaequalis 

apresentou imobilidade acima de 40% e 80% na fração de amostra de 25% e 50% 

respectivamente (Figura 5.6.a), sendo observada uma redução na imobilidade nas 

réplicas expostas aos efluentes (eflu RA e eflu RM). Tanto o afluente bruto quanto os 

efluentes brutos dos reatores resultaram em elevada toxicidade (100% de imobilidade 

quando expostos ao aflu e eflu RM e 75% quando exposto ao eflu RA). Como as 

respostas ecotoxicológicas de A. inaequalis apresentaram elevado desvio padrão para 

os testes com as amostras dos reatores, estes testes foram repetidos, porém continuaram 

apresentando elevado desvio padrão para as amostras de efluentes enquanto os 

resultados no controle foram dentro do esperado. Para P. longiseta o afluente causou 

imobilidade acima de 20% nas frações 12 e 25% e acima de 80% nas frações de 50 e 

100% (Figura 5.6.b), por outro lado nos efluentes RA e RM a imobilidade foi abaixo de 

80% e 60% na fração 50% respectivamente.  

Para o crustáceo C. silvestrii, o afluente bruto causou 100% de imobilidade, 

enquanto nas diluições a imobilidade foi abaixo de 20%. O eflu RM foi mais tóxico que o 

aflu na fração de 50% (imobilidade acima de 90% comparado com abaixo de 10% no 

aflu), enquanto o efluente RA causou toxicidade abaixo de 60% na fração 100% 

(Figura 5.6.c). Por outro lado, o efluente RA se mostrou mais tóxico ou igualmente tóxico 

quando comparado ao afluente para o inseto C. sancticaroli, com mortalidade acima de 

80% na fração 25% e 100% nas frações 50% e 100% (Figura 5.6.d). O eflu RM não 

causou toxicidade aguda para a população de C. sancticaroli. Similarmente, o eflu RM 

não causou imobilidade em D. magna em nenhuma das frações usadas, enquanto o eflu 

RA resultou em imobilidade acima de 70% e 100% nas frações de 50% e 100% 

respectivamente (Figura 5.6.e). Os testes de ecotoxicidade aguda com o afluente não foi 

realizado com a espécie D. magna pois após o retorno ao Brasil em maio de 2022 e pós 

pandemia COVID-19 os cultivos dessas espécies não estavam mais sendo mantidos no 

laboratório. 

De maneira geral os tratamentos foram capazes de reduzir a toxicidade do afluente 

em diluições de até 50% com exceção do eflu RM para C. silvestrii (fração 50%) e do eflu 

RA para C. sancticaroli (frações 25% e 50%). O efluente RA bruto (100%) foi menos 
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tóxico que o aflu e o eflu RM para A. inaequalis, P. longiseta e C. silvestrii, enquanto o 

eflu RM foi menos tóxico que o aflu e o eflu RA para C. sancticaroli. 

 

Figura 5.6 - Mortalidade e imobilidade dos organismos a) Allonais inaequalis, b) Pristina longiseta, c) 
Ceriodaphnia silvestrii e, d) Chironomus sancticaroli após teste de ecotoxicidade aguda com afluente e 
efluentes do reator acidogênico e metanogênico. Imobilidade dos organismos e) Daphnia magna após 

teste de ecotoxicidade aguda com os efluentes do reator acidogênico e metanogênico. 
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Continuação Figura 5.6. 

 
e) 

 

Fonte: Autoria própria (2022). * representa as diluições que se apresentaram estatisticamente diferente 
do controle (interação dos fatores, Two-Way ANOVA, Tabela 5.1 f-i). Os testes de ecotoxicidade aguda 
com o afluente e a espécie D. magna não foram realizados devido à perda do cultivo em decorrência às 
restrições da pandemia de COVID-19. 

 

Os resultados do teste Two-Way ANOVA corroboram com a discussão descritiva 

dos dados. Para todas espécies, pelo menos uma fração de diluição (Fator A) usada 

influenciou na imobilidade ou mortalidade dos indivíduos (Tabela 5.4.a). O tipo de 

tratamento (Fator B) também mostrou influenciar na resposta dos indivíduos, com 

exceção de A. inaequalis (p-valor de 0,1826) (Tabela 5.4.b). Por último, a interação entre 

os fatores diluição e tipo de tratamento (sem tratamento, tratado no RA e tratado no RM) 

influenciou a resposta ecotoxicológica em todas as espécies com exceção de P. longiseta 

(p-valor de 0,1321) (Tabela 5.4.c). Duas das cinco espécies tiveram respostas 

estatisticamente diferentes de imobilidade e mortalidade entre o aflu e eflu RA (P. 

longiseta e C. sancticaroli) (Tabela 5.4.e), sendo que para P. longiseta uma queda na 

imobilidade foi observada no eflu RA e para C. sancticaroli um aumento na mortalidade 

foi observado no eflu RA. Com relação à comparação entre aflu e eflu RM, três espécies 

(P. longiseta, C. silvestrii e C. sancticaroli) mostraram diferenças estatisticamente 

significativas nas respostas ecotoxicológicas (Tabela 5.4.f) e, dentre elas, apenas para 

C. silvestrii houve um aumento da imobilidade no eflu RM. Importante observar que as 

diferenças estatísticas entre os eflu RA e RM (Tabela 5.4.g) ocorreram em espécies onde 
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um desses tratamentos aumentou significantemente a imobilidade ou mortalidade 

enquanto o outro tratamento diminuiu significantemente essa resposta ecotoxicológica.  

 

Tabela 5.4 - Valores de p-valor obtidos pelo teste Two-Way ANOVA e Tukey correspondente à 
comparação das respostas de imobilidade ou mortalidade de Allonais inaequalis, Pristina longiseta, 

Ceriodaphnia silvestrii, Chironomus sancticaroli e Daphnia magna entre as diluições testadas e o controle 
(Fator A), entre os tratamentos (sem tratamento -aflu, efluente do reator acidogênico – eflu RA e efluente 
do reator metanogênico -eflu RM) (Fator B) e a interação dos fatores A e B após bioensaio de toxicidade 

aguda. Nível de significância de 95%. 

 
 

A. 
inaequalis 

P. 
longiseta 

C. 
silvestrii 

D. magna 
C. 

Sancticaroli 

a) Fator A (Diluições) 1,39 10-20 3,58 10-17 4,36 10-23 9,04 10-17 1,27 10-17 

b) 
Fator B (tipo de 

tratamento) 
0,1826 0,0028 1,23 10-8 5,12 10-16 6,62 10-18 

c) 
Interação entre 

Fator A e B 
0,0494 0,1321 2,41 10-13 9,04 10-17 1,90 10-12 

d) 
Diluições 

diferentes do 
controle 

50% 
(4,82 10-5), 
100% (0) 

50% 
(3,05 10-10), 

100% (0) 

50% 
(1,44 10-9), 
100% (0) 

50% 
(1,57 10-11), 

100% 
(3,29 10-14) 

12% (0,0413), 
25% (1,69 10-7), 
50% e 100% (0) 

e) 
Relação entre aflu 

e eflu RA 
0,7743 0,0161 0,1097 * 0,003 

f) 
Relação entre aflu 

e eflu RM 
0,1787 0,0038 7,04 10-6 * 0 

g) 
Relação entre eflu 

RA e eflu RM 
0,3877 0,8483 1,31 10-8 1,46 10-14 0 

h) 
Diluições de aflu 

diferentes do 
controle 

100% 
(7,98 10-5) 

50% 
(3,33 10-7), 

100% 
(9,02 10-8) 

100% (0) * 
50% (1,80 10-12), 
100% (1,80 10-

12) 

i) 
Diluições de eflu 
RA diferentes do 

controle 

50% 
(0,0015), 

100% 
(2,31 10-7) 

50% 
(0,0002), 

100% 
(3,33 10-7) 

100% 
(7,22 10-8) 

50% 
(3,24 10-14), 

100% 
(1,42 10-14) 

25% ( 3,42 10-

10), 50% (1,04 
10-11), 100% 
(1,04 10-11) 

j) 
Diluições de eflu 
RM diferentes do 

controle 
100% (0) 

50% 
(0,0404), 

100% 
(9,02 10-8) 

50% (0) e 
100% (0) 

-  -  

Fonte: Autoria própria (2022). Em negrito p-valores estatisticamente significativos. *não há resultados de 
exposição ao aflu para D. magna devido à perda do cultivo em decorrência às restrições da pandemia de 
COVID-19. 

 

As concentrações de efeito de imobilidade ou mortalidade em 50% dos indivíduos 

(CE50) (Tabela 5.5) variaram entre 55,6% (C. silvestrii) e 26,5% (P. longiseta) para o aflu; 

de 93,39% (C. silvestrii) a 15,4% (C. sancticaroli) para o eflu RA e de 58,85% (A. 

inaequalis) a 35,3% (C. silvestrii) para o eflu RM. Não foi possível calcular CE10/50 para 

C. sancticaroli e D. magna quando expostos ao eflu RM devido à baixa mortalidade ou 
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imobilidade mesmo no efluentes brutos. O CE10 do eflu RM mostra que para A. inaequalis 

e P. longiseta é necessária uma presença acima de 40% de efluente para causar 

toxicidade em 10% dos indivíduos enquanto para o eflu RA 15% e 27% de efluente já 

causou o mesmo efeito. 

 
Tabela 5.5 - Valores de concentrações de efeito (CE) expressas em fração de efluente (afluente ao 

reator- aflu, efluente do reator acidogênico - RA e efluente do reator metanogênico - RM) que causou 
efeito (imobilidade ou mortalidade) em 50 e 10% dos indivíduos (CE50, CE10) para Allonais inaequalis, 

Pristina longiseta Ceriodaphnia silvestrii, Chironomus sancticaroli e Daphnia magna. Nível de significância 
de 95%. 

 
 

A. 
inaequalis 

P. 
longiseta 

C.  
silvestrii 

C.  
Sancticaroli 

D. 
magna 

Afluente 
CE50 (%) 45,51 26,55 55,61 29,12 n.r. 
CE10 (%) 13,06 10,53 51,20 23,33 n.r. 

Efluente RA 
CE50 (%) 52,67 43,49 93,39* 15,44 41,28 
CE10 (%) 15,32 27,46 51,31 8,54 27,28 

Efluente RM 
CE50 (%) 58,85 51,16 35,35 n.a. n.a. 
CE10 (%) 48,36 40,76 28,19 n.a. n.a. 

Fonte: Autoria própria (2022). n.r. = testes não realizados com a amostra, n.a = não se aplica devido à 
ausência de toxicidade, *limite superior acima de 100%. 

 
Para avaliar quantitativamente como os tratamento nos RA e RM alteraram a 

toxicidade aguda (imobilidade ou mortalidade), foram calculadas a redução ou aumento 

de toxicidade comparando as CE50 após o tratamento (eflu RA e eflu RM) com as de 

antes do tratamento (aflu) (Tabela 5.6). O reator RA foi capaz de reduzir a toxicidade para 

três das quatro espécies, chegando a 40% de redução para C. silvestrii. Por outro lado, 

houve um aumento de 88% na toxicidade para C. sancticaroli. Da mesma forma, o reator 

RM reduziu a toxicidade para três das quatro espécies e aumentou a toxicidade para C. 

silvestrii. As menores reduções de toxicidade ocorreram para a oligoqueta A. inaequalis 

(- 13,6% e - 22,7% para os efluentes RA e RM respectivamente). O aumento da 

toxicidade do efluente pode estar relacionado com a formação de subprodutos dos quais 

afetam distintamente cada uma das espécies avaliadas, descrevendo assim espécies 

mais sensíveis ou mais resistentes ao tratamento utilizado (DA COSTA et al., 2014; 

LEITE et al., 2022). 
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Tabela 5.6 - Valores de redução (-) ou aumento (+) de toxicidade entre o afluente (aflu) e os efluentes dos 
reatores acidogênico (RA) e metanogênico (RM), baseados na Unidade Tóxica (UT) para Allonais 

inaequalis, Ceriodaphnia silvestrii, Chironomus sancticaroli e Pristina longiseta. 

Espécie Afluente Efluente RA Efluente RM 

UT UT Redução ou Aumento (%) UT Redução ou Aumento (%) 

A. inaequalis 2,20 1,90 - 13,64 1,70 - 22,72 

C. silvestrii 1,79 1,07 - 40,22 2,83 + 58,10 

C. sancticaroli 3,43 6,48 + 88,92 n.a. - 100* 

P. longiseta 3,77 2,30 - 38,99 1,95 - 48,27 

UT médio 3,05 2,93  1,62  

Fonte: Autoria própria (2022). n.a. não aplicável; *como não houve mortalidade para C. sancticaroli no 
efluente RM foi considerado 100% de redução de toxicidade. 

 

A partir da avaliação quantitativa da toxicidade do afluente e efluentes RA e RM 

conclui-se que, de maneira geral, houve redução na toxicidade independente do 

tratamento empregado. Entretanto é imprescindível avaliar se essas reduções são 

suficientes para o lançamento em corpos hídricos, e com esse objetivo, foram aplicadas 

as equações sugeridas pelas normativas conforme apresentado no item 4.7.2. Para 

estimar a D.E.R. (Equação 4) foram considerados que a vazão média do efluente do 

município de São Carlos  é de 600 L.s- 1 (SAAE, 2022). Os dados para a vazão mínima 

foram obtidos pelo Sistema Nacional de Informações de Recursos Hídricos (SNIRH) para 

o rio Ribeirão Monjolinho, localizado dentro da sub-bacia 62 (Rios Paraná, Tietê e outros) 

na Bacia Hidrográfica 6 (Rio Paraná). A Estação Fluviométrica sob código 62768500 e 

nome Sítio do Swami era localizada no Município de São Carlos, São Paulo, Brasil e 

operada pela Agência Nacional de Águas e Saneamento Básico (ANA). Os dados de 

vazão mínima recuperados no sistema vão até o ano de 1991 e a vazão mínima média 

calculada para o cenário de lançamento de efluente no Córrego do Monjolinho (Classe 3) 

foi de 2002 L.s-1 (ANA, 2022).  

 

D. E. R =  
600 (𝐿.𝑠−1)

600 (𝐿.𝑠−1)+2002 (𝐿.𝑠−1)
∗ 100 = 23,06% (Eq. 4) 

 

Portanto, o valor estimado da diluição do efluente no corpo receptor (D.E.R.) é de 

aproximadamente 23%. Segundo a normativa do Estado de São Paulo (Eq. 5) a D.E.R 

deve ser ≤ CE50/100, e, para nenhuma das espécies estudadas, os efluentes estariam 

em conformidade, mesmo no melhor cenário de tratamento (p.e. CE50 94%/100 = 0,94% 

< D.E.R.) (Tabela 5.7). Já aplicando a normativa Federal (Eq. 6), apenas para C. silvestrii 
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o eflu RA poderia ser lançado em rio Classe 3 e apenas para C. sancticaroli e D. magna 

o eflu RM poderia ser lançado em rio Classe 3 (Tabela 5.7). Para as demais espécies 

não seria permitido o lançamento em rio Classe 3 pela Resolução CONAMA n. 430 

(CONAMA, 2011). 

 
Tabela 5.7– Relação entre concentração de efeito (CE50) e fatores de segurança para assegurar 
ausência de toxicidade aguda para Allonais inaequalis, Pristina longiseta Ceriodaphnia silvestrii, 

Chironomus sancticaroli e Daphnia magna. O fator de segurança na Eq. 5 equivale a 100 enquanto na 
Eq. 6 equivale a 3. 

 Fórmula 
aplicada 

A. 
inaequalis 

P. 
longiseta 

C.  
silvestrii 

C.  
sancticaroli 

D. 
magna 

Afluente 
Eq. 5 0,45 0,26 0,55 0,29 n.a. 
Eq. 6 15,17 8,85 18,5 9,71 n.a. 

Efluente RA 
Eq. 5 0,52 0,43 0,93 0,15 0,41 
Eq. 6 17,56 14,49 31,12 5,15 13,76 

Efluente RM 
Eq. 5 0,58 0,51 0,35 1 * 1* 
Eq. 6 19,62 17,05 11,78 33,33* 33,33* 

Fonte: Autoria própria (2022). n.a. = não aplicável *CE50 considerado como 100% pois não houve 
toxicidade. 

 

5.2.3. Teste de toxicidade crônica 
 

Os resultados das medições dos parâmetros do afluente, efluente RA, efluente RM 

e suas diluições estão apresentados no Apêndice H, Tabelas S.5, S.6 e S.7 

respectivamente. No controle, o pH variou de 6,7 a 8,1, a condutividade elétrica (CE) 

variou de 42 a 92 μs.cm-1 para as espécies A. inaequalis, C. sancticaroli e P. longiseta 

(água filtrada) e foi de 190 μs.cm-1 para C. silvestrii (água reconstituída). O oxigênio 

dissolvido (OD) no controle se manteve acima de 4,2. Para o aflu o pH variou de 6,2 a 

8,4; CE variou de 82 a 630 μs.cm-1 Para o eflu RA o pH variou de 6,7 a 7,9; CE variou de 

108 a 1759 μs.cm-1 e o OD variou de 2,1 a 5,7 mg O2.L-1. Para o eflu RM o pH variou de 

6,7 a 8,8; CE variou de 133 a 1754 μs.cm-1 e o OD variou de 3,2 a 5,7 mg O2.L-1. 

 

5.2.3.1. Allonais inaequalis e Pristina longiseta 

 

O número médio de novos indivíduos para A. inaequalis após 10 dias de exposição 

foi acima de 15 organismos para o aflu, eflu RA e eflu RM no controle e frações 6, 12 e 
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25%. Na fração de 50% do aflu não foi observada imobilidade, porém uma redução na 

reprodução (número médio de novos indivíduos abaixo de 2). Uma queda na reprodução 

também foi constatado para o eflu RM na fração de 50%, que apresentou imobilidade de 

22,2 ± 32,8%. Foi observado 100% de imobilidade para o aflu 100% e eflu RM100% e 

imobilidade de 63,8 ± 37,8% para o eflu RA. Apesar do menor período de exposição (7 d), 

o aflu na fração de 12% causou 24,9 ± 21,5% de imobilidade e 100% de inibição na 

reprodução de P. longiseta. Os efluentes RA e RM reduziram os efeitos na imobilidade e 

reprodução da espécie, sendo observada imobilidade apenas nas frações de 50 e 100%. 

A reprodução durante a exposição ao eflu RM foi superior ao aflu e eflu RA nas frações 

6%, 12% e 25%.  

 
Figura 5.7 –Número de novos organismos e imobilidade (%) para a) Allonais inaequalis (exposição de 

10 d), b) Pristina longiseta (exposição de 4 d) após teste de ecotoxicidade crônica com afluente e 

efluentes do reator acidogênico (RA) e metanogênico (RM). 

a) b) 

Fonte: Autoria própria (2022). * representa as diluições que se apresentaram estatisticamente diferente 
do controle (interação dos fatores, Two-Way ANOVA, Tabela 5.1 g-j). 

 

Os valores da estatística obtidos para o fator A (diluições) no teste Two-Way 

ANOVA influenciaram na reprodução de A. inaequalis e P. longiseta (p < 0,05, Tabela 

5.8.a). O teste posteriori de Tukey apontou que as diluições 50% e 100% são 

estatisticamente diferentes do controle para ambas as espécies (Tabela 5.8.d). Por outro 

lado, apenas para P. longiseta o tipo de solução-teste influenciou na reprodução (Tabela 

5.8.b), sendo todas as comparações (aflu e eflu RA, aflu e eflu RM e eflu RA e eflu RM) 
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diferentes estatisticamente entre si (Tabela 5.8.e-g), com um aumento do número de 

novos indivíduos no eflu RM. Apesar do indicativo de diferença estatística considerando 

ambos fatores para P. longiseta (Tabela 5.8.c), no teste posteriori de Tukey essas 

diferenças foram observadas nas comparações entre as diluições e não entre as diluições 

e o controle. 

 

Tabela 5.8 - Valores de p-valor obtidos pelo teste Two-Way ANOVA e Tukey correspondente à 
comparação das respostas de reprodução de Allonais inaequalis e Pristina longiseta entre as diluições 
testadas e o controle (Fator A), entre as soluções-teste (afluente - aflu, efluente do reator acidogênico – 
eflu RA e efluente do reator metanogênico -eflu RM) e a interação dos fatores A e B após bioensaio de 

toxicidade crônica. Nível de significância de 95%. 

  A. inaequalis P. longiseta 

a) Fator A (Diluições) 6,28 10-16 3,30 10-7 

b) 
Fator B (tipo de 
solução-teste) 

0,0707 7,31 10-6 

c) 
Interação entre 

Fator A e B 
0,1436 0,0098 

d) 
Diluições 

diferentes do 
controle 

50% (1,86 10-6), 100% (0) 50% (0,0001), 100% (8,93 10-5) 

e) 
Relação entre aflu 

e eflu RA 
0,126 0,0755 

f) 
Relação entre aflu 

e eflu RM 
0,9577 3,60 10-6 

g) 
Relação entre eflu 

RA e eflu RM 
0,1159 0,0076 

h) 
Diluições do aflu 

diferentes do 
controle 

100% (0,0399) - 

i) 
Diluições do eflu 
RA diferentes do 

controle 
100% (7,46 10-6) - 

j) 
Diluições do eflu 
RM diferentes do 

controle 
50% (1,25 10-5), 100% (7,46 10-6) - 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

Analisando a Tabela 5.9 é interessante observar que para os efluentes RA e RM 

a fração de eflu necessária para causar efeito na imobilidade dos indivíduos é superior 

àquela necessária para causar efeito na reprodução, ou seja, mesmo que houvesse 

indivíduos móveis na amostra, estes não estavam alocando energia para a reprodução. 

Conforme observado na Tabela 5.9, o eflu RA foi capaz de reduzir a toxicidade do aflu 

em 41% e 50% para A. inaequalis e P. longiseta respectivamente. O eflu RM causou um 
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aumento de toxicidade de 11% quando comparado ao afluente para A. inaequalis 

enquanto para a P. longiseta uma redução de 80% de toxicidade foi observada.  

 

Tabela 5.9 – Concentração de efeito na reprodução e mobilidade expressos como CE50 considerando 
nível de significância de 95% para Allonais inaequalis e Pristina longiseta após exposição crônica ao 

afluente e efluentes dos reatores acidogênico (RA) e metanogênico (RM). 

  A. inaequalis P. longiseta 

Afluente 
CE50 Reprodução(%) 33,37 6,47 
CE50 Imobilidade(%) 14,52 14,25 

Efluente RA 
CE50 Reprodução(%) 57,04 13,08 
CE50 Imobilidade(%) 93,89 52,56 

Efluente RM 
CE50 Reprodução(%) 30,09 32,66 
CE50 Imobilidade(%) 56,35 39,37 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

Apesar do melhor desempenho do eflu RM em reduzir a imobilidade de A. 

inaequalis comparado ao aflu em bioensaios de toxicidade aguda (-22%), ele causou um 

aumento de toxicidade nos bioensaios de toxicidade crônica (+11%) (Tabela 5.10). O eflu 

RA proporcionou aumento de mobilidade e reprodução quando comparado ao aflu. Para 

P. longiseta foi observado um padrão da redução de toxicidade quando comparado os 

eflus RA e RM e o aflu tanto no bioensaio de toxicidade aguda quanto na crônica, sendo 

que o eflu RM possuiu melhores resultados em ambos.  

 

Tabela 5.10 - Valores de redução (-) ou aumento (+) de toxicidade entre o afluente (aflu) e os efluentes 
dos reatores acidogênico (RA) e metanogênico (RM), baseados na Unidade Tóxica (UT) para Allonais 

inaequalis e Pristina longiseta. 

 
Espécie 

Aflu Efluente RA  Efluente RM   

UT UT 
Redução ou 
Aumento (%) 

Mudança 
comparada 

ao aflu 
UT 

Redução ou 
Aumento (%) 

Mudança 
comparada ao 

aflu 

A. 
inaequalis 

2,99 1,75 - 41,47 
Aumento na 
reprodução 

3,32 + 11,04 
Diminuição na 

reprodução 

P. longiseta 15,45 7,64 - 50,55 
Aumento na 
reprodução 

3,06 - 80,19 
Aumento na 
reprodução 

Fonte: Autoria própria (2022). 
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5.2.3.2. Ceriodaphnia silvestrii 

 

Durante os experimentos analisando a toxicidade crônica, a imobilidade dos 

organismos na primeira troca do meio foi de 100% para as amostras brutas (100%) do 

aflu, eflu RA e eflu RM  (Figura 5.8.a). Na primeira troca, também foram observados que 

as frações aflu 25% e aflu 50% causaram imobilidade de 30 e 20% respectivamente, e a 

fração eflu RM 50% causou 70% de imobilidade (Figura 5.8.a). Na segunda troca do meio, 

o número médio de neonatos por fêmea no controle foi de aproximadamente 3, na fração 

6% houve um aumento na produção de neonatos (eflu RM > eflu RA > aflu), em 12% o 

eflu RM produziu em média 4 neonatos enquanto o eflu RA produziu em média 1 neonato 

(Figura 5.8.b). Apesar da baixa imobilidade nos eflu RA e RM, na fração de efluente 25% 

apenas o eflu RM produziu neonatos (média de 3 por fêmea) e, não houve reprodução 

na fração 50% (Figura 5.8.b). No intervalo entre a segunda troca do meio e o final do 

teste, como esperado para a espécie, o número de neonatos produzidas (média de 6 

neonatos) foram superiores aos da segunda troca (média de 3 neonatos) (FONSECA; 

ROCHA, 2004b). No controle foram produzidos em média 7 neonatos no aflu e 6 

neonatos no eflu RA e RM, a média de 6 neonatos também foi observado para a fração 

6% de todas as soluções-teste (Figura 5.8.c). Apesar da imobilidade em aflu 12% seja de 

20%, a produção de neonatos foi quase nula, enquanto no eflu RA subiu para 5 neonatos 

e no eflu RM para 10 neonatos.  
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Figura 5.8 –Número médio de neonatos e imobilidade (%) para Ceriodaphnia silvestrii durante exposição 

crônica com afluente e efluentes do reator acidogênico (RA) e metanogênico (RM) em a) primeira troca 

do teste, b) segunda troca do teste e c) final do teste (7 d). 

a) 
 

b) 

 
c) 

Fonte: Autoria própria (2022) 

 

A análise estatística mostrou que as diluições, os tipos de soluções-teste e a 

interação entre esses fatores influenciaram significativamente a reprodução (número total 

de neonatos ao final do teste) de C. silvestrii (p-valor < 0,05, Two-Way ANOVA) (Tabela 
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5.11.a-c). De forma geral, a reprodução observada nas diluições 12%, 25%, 50% e 100% 

e as comparações entre as soluções-testes (aflu, eflu RA e eflu RM) se mostraram 

estatisticamente diferentes do controle (Tabela 5.11.d, Tukey Fator A e Tabela 5.11e-g, 

Tukey Fator B respectivamente). Quando analisada a interação entre os fatores foi 

observado que a reprodução foi significativamente diferente quando comparada a dos 

indivíduos no experimento controle, apesar da baixa imobilidade em 12% (20%) (Tabela 

5.11.h). O mesmo é observado para o eflu RA, apesar da fração 25% apresentar 30% de 

imobilidade ela já causou efeito significativo na reprodução (Tabela 5.11.i). Para o eflu 

RM apenas as diluições com 100% de imobilidade ao final do teste (50% e 100%) 

apresentaram reprodução estatisticamente diferentes do controle (Tabela 5.11.j). 

 

Tabela 5.11 - Valores de p-valor obtidos pelo teste Two-Way ANOVA e Tukey correspondente à 
comparação das respostas de reprodução de Ceriodaphnia silvestrii entre as diluições testadas e o 

controle (Fator A), entre as soluções-teste (afluente - aflu, efluente do reator acidogênico – eflu RA e 
efluente do reator metanogênico -eflu RM) e a interação dos fatores A e B após bioensaio de toxicidade 

crônica. Nível de significância de 95%. 

 Comparação p-valor 

a) Fator A (Diluições) 2,78 10-37 

b) Fator B (tipo de solução-teste) 3,79 10-13 

c) Interação entre Fator A e B 7,93 10-16 

d) Diluições diferentes do controle 12% (0,0001), 25% (0), 50% (0), 100% (0) 

e) Relação entre aflu e eflu RA 0,0284 

f) Relação entre aflu e eflu RM 2,61 10-13 

g) Relação entre eflu RA e eflu RM 3,91 10-7 

h) 
Diluições do aflu diferentes do 

controle 
12% (1,71 10-11), 25% (1,71 10-12), 50% (1,71 10-12), 

100% (1,71 10-12) 

i) 
Diluições do eflu RA diferentes do 

controle 
25% (3,46 10-9), 50% (3,46 10-9), 100% (6,65 10-11) 

j) 
Diluições do eflu RM diferentes do 

controle 
50% (6,65 10-11), 100% (6,65 10-11) 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

A diluição que causou efeito na reprodução em 50% dos indivíduos foi de 6,7%, 

13,2% e 29,1% para o aflu, eflu RA e eflu RM respectivamente. Ambos os tratamentos 

foram capazes de reduzir a toxicidade do afluente, sendo constatado uma redução de 

aproximadamente 50% para o eflu RA e 77% para o eflu RM (Tabela 5.12). O reator 

acidogênico também se mostrou eficaz em reduzir os efeitos de toxicidade aguda para a 

espécie (- 40%). Apesar do melhor desempenho do reator metanogênico em aumentar a 
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reprodução de C. silvestrii em frações de efluente baixas, no teste de ecotoxicidade 

aguda o eflu RM aumentou em 58% os efeitos na imobilidade. 

 

Tabela 5.12 – Concentração de efeito na reprodução (CE50)  considerando nível de significância de 95% 
para Ceriodaphnia silvestrii após exposição de 7 dias ao afluente (Aflu) e efluentes (Eflu) dos reatores 

acidogênico (RA) e metanogênico (RM). 

 Aflu Eflu RA Eflu RM 

CE50 6,68 13,25 29,12 

UT 14,97 7,55 3,43 

Redução ou aumento (%)  - 49,56 - 77,09 

Mudança comparada ao 
aflu 

 
Aumento na 
reprodução 

Aumento na 
reprodução 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

5.2.3.3. Chironomus sancticaroli 

 

Após exposição por 10 dias às soluções-teste (afluente e efluentes do reator 

acidogênico – eflu RA e metanogênico – eflu RM), os indivíduos de C. sancticaroli foram 

contados e as larvas de uma das quatro réplicas foram amostradas para posterior análise 

do comprimento e deformidade do mento. De forma geral, houve maior mortalidade no 

afluente comparado aos efluentes e a mortalidade na geração filial (F1) foi menor que a 

observada na geração parental (P) (Figura 5.9). As maiores mortalidades foram 

observadas para a fração de 100% na geração P (aproximadamente 50% de 

mortalidade). Para o eflu RM não foram observadas mortalidade em nenhuma diluição 

testada. Pela análise estatística, as diluições usadas e o tipo de solução teste foram 

fatores que influenciaram significativamente a mortalidade dos indivíduos na geração P 

(p-valor Two-Way ANOVA de 0,0048 e 0,0001 respectivamente). A diluição que se 

mostrou estatisticamente diferente do controle foi a de 100% (Tukey`s p-valor de 0,0022). 

Os dois tratamentos, eflu RA e eflu RM, foram estatisticamente diferentes do aflu 

(Tukeys`s p-valor de 0,0089 e 9,36 10-5 respectivamente). Essa diferença pode estar 

relacionada à redução da mortalidade dos indivíduos expostos ao eflu RA e eflu RM em 

comparação ao aflu (Figura 5.9). A interação entre diluições e soluções-teste não 
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influenciaram na mortalidade das larvas nas gerações P e F1 (p-valor Two-Way ANOVA 

> 0,05).  

 

Figura 5.9 – Mortalidade (%) das larvas de Chironomus sancticaroli na geração parental (P) e filial (F1) 
expostas ao afluente, efluente reator acidogênico (RA), efluente do reator metanogênico (RM) após 

exposição de 10 dias de exposição. 

 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

A concentração de efeito (mortalidade) em 50% (CE50) dos indivíduos só foi 

possível de ser calculada para o eflu RA na geração P e foi estimada em 

aproximadamente 99%. Comparando os valores da CE10 é possível evidenciar que a 

fração de efluente necessária para causar a mortalidade em 10% dos indivíduos aumenta 

entre as gerações P e F1, o que pode indicar uma adaptação ao meio de exposição 

(Tabela 5.13).  
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Tabela 5.13 – Concentração de efeito na sobrevivência de Chironomus sancticaroli (CE10 e CE50)  
considerando nível de significância de 95% após exposição de 10 dias ao afluente (Aflu) e efluentes 

(Eflu) dos reatores acidogênico (RA) e metanogênico (RM) na geração parental (P) e filial (F1). 

 
Aflu Eflu RA Eflu RM 

P F1 P F1 P F1 

CE10 0,81 86,35 74,85 92,37 n.a. n.a. 

CE50 n.a. n.a. 98,75 n.a. n.a. n.a. 

Fonte: Autoria própria (2022). n.a. não aplicável pois a mortalidade foi baixa, inexistente ou com elevados 
desvios. 

 

Dentre as larvas amostradas. o comprimento larval no eflu RA foram superiores 

ao observado para o aflu e o eflu RM (Figura 5.10). O comprimento larval médio no 

controle do teste realizado com o aflu foi de 10,87 mm e 10,96 mm para as gerações P e 

F1 respectivamente. Na exposição ao eflu RA, o comprimento médio no controle foi de 

11,91 mm e 13,16 mm para as gerações P e F1 respectivamente. Já durante a exposição 

ao eflu RM o comprimento médio larval no controle foi de 9,08 mm e 9,91 mm para as 

gerações P e F1 respectivamente. No afluente, o comprimento larval para a geração P 

variou de 7,72 mm (aflu 25%) a 7,88 mm (aflu 100%), enquanto na geração F1 variou de 

6,27 mm (aflu 6%) a 11,05 mm (aflu 100%). O comprimento larval na geração P exposta 

ao efluente RA variou de 11,63 mm (eflu RA 12%) a 13,43 mm (eflu RA 25%), enquanto 

na geração F1 variou de 8,87 mm (eflu RA 6%) a 11,02 mm (eflu RA 12%). Já para a 

geração P exposta ao efluente RM, o comprimento larval variou entre 8,15 mm (eflu RM 

6%) e 11,03 mm (eflu RM 12%) e na geração F1 de 8,80 mm (eflu RM 6%) a 10,75 mm 

(eflu RM 25%).  

O desenvolvimento larval variou significantemente entre a geração parental e a 

geração F1 para o aflu (Tukey`s p-valor de 0,0266) e eflu RA (Tukey`s p-valor de 0,0399), 

enquanto o comprimento larval da geração P e F1 para o eflu RM foram estatisticamente 

similares (Tukey`s p-valor de 0,7169). Não foi observada nenhuma padrão entre a fração 

de efluente na amostra e a diminuição ou aumento do comprimento larval. Por exemplo, 

para o aflu P, não houve diferença no tamanho larval entre o controle e o aflu100% (p-

valor > 0,05, Tukey), enquanto nas demais diluições o comprimento larval foi 

estatisticamente diferente do controle. Já para o aflu F1 apenas as frações 6% e 12% 

apresentaram comprimento larval estatisticamente diferentes do controle (p-valor de 4,67 

10-10 e 0,0103 respectivamente, Tukey). Para o eflu RA todas as diluições apresentaram 
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larvas da geração P com comprimento corporais estatisticamente semelhantes ao 

comprimento larval do controle (p-valor > 0,05, Tukey), enquanto na geração F1 a fração 

12% e 50% foram estatisticamente diferentes do controle (p-valor de 1,09 10-5 e 0,0198 

respectivamente, Tukey). 

 

Figura 5.10 –Tamanho médio das larvas de Chironomus sancticaroli na geração parental (P) e filial (F1) 
expostas ao afluente, efluente reator acidogênico (RA), efluente do reator metanogênico (RM) após 

exposição de 10 dias. 

 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

Zilli et al. (2008) apontou que fatores como filogenia, estabilidade do habitat, 

disponibilidade de recursos podem afetar o desenvolvimento das larvas de Chironomus. 

Esse atraso no desenvolvimento larval pode implicar em fêmeas com menor produção 

de ovos e essa redução na fecundidade potencial de fêmeas adultas pode afetar o 

tamanho populacional desse inseto (NOLTE, 1993). 

Ao avaliar o mento (aparelho bucal) dos indivíduos expostos por 10 dias às 

soluções-teste, casos pontuais de deformidades (falta ou excesso de dentes e dentes 

quebrados) foram observadas (Figuras 5.11 a 5.16). Um dente a mais pode ser 

observado na última foto do aflu 6%, geração P (Figura 5.11.b) e na última foto do controle 

do eflu RA, geração P (Figura 5.13.b). Ademais, foram observados um arredondamento 
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nos dentes da espécie quando expostos ao aflu P (Figura 5.11 - b, d, e), aflu F1 (Figura 

5.12 - b, c, e, f), eflu RA P (Figura 5.13 - a, b, c, d, e, f), eflu RA F1 (Figura 5.14 - b, c, d, 

e, f), eflu RM P (Figura 5.15 - b, d, e, f) e, eflu RM F1 (Figura 5.16 - a, b, d, e, f). Como 

houve casos isolados de deformidade no mento, inclusive no controle, não é possível 

afirmar que o afluente ou os efluentes dos reatores possuíram efeitos nocivos nos dentes 

de C. sancticaroli.  

 

Figura 5.11 – Exemplares de aparelho bucal das larvas de Chironomus sancticaroli sob exposição ao 
afluente dos reatores na geração parental (10 d). a) controle; b) 6% c) 12%, d) 25%, e) 50% e f) 100%.  

Fonte: Autoria própria (2022).
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Figura 5.12 – Exemplares de aparelho bucal das larvas de Chironomus sancticaroli sob exposição ao 
afluente dos reatores na geração F1 (10 d). a) controle; b) 6% c) 12%, d) 25%, e) 50% e f) 100%.  

 

Fonte: Autoria própria (2022). 
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Figura 5.13 – Exemplares de aparelho bucal das larvas de Chironomus sancticaroli sob exposição ao 
efluente do reator acidogênico (RA) na geração parental (10 d). a) controle; b) 6% c) 12%, d) 25%, e) 

50% e f) 100%.  

 

Fonte: Autoria própria (2022). 
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Figura 5.14 – Exemplares de aparelho bucal das larvas de Chironomus sancticaroli sob exposição ao 
efluente do reator acidogênico (RA) na geração F1 (10 d). a) controle; b) 6% c) 12%, d) 25%, e) 50% e f) 

100%.  

 

Fonte: Autoria própria (2022). 
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Figura 5.15 – Exemplares de aparelho bucal das larvas de Chironomus sancticaroli sob exposição ao 
efluente do reator metanogênico (RM) na geração parental (10 d). a) controle; b) 6% c) 12%, d) 25%, e) 

50% e f) 100%.  

 

Fonte: Autoria própria (2022). 
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Figura 5.16 – Exemplares de aparelho bucal das larvas de Chironomus sancticaroli sob exposição ao 
efluente do reator metanogênico (RM) na geração F1 (10 d). a) controle; b) 6% c) 12%, d) 25%, e) 50% e 
f) 100%.  

 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

A taxa de emergência de adultos foi calculada considerando a relação entre 

número de adultos e número de larvas sobreviventes após os 10 dias, que permaneceram 

expostas às soluções-teste até que todas as larvas emergissem ou morressem. Com 

exceção ao aflu 25% e 100%, controle eflu RA e eflu RA12%, a emergência de adultos 

na geração F1 foi menor quando comparada às mesma soluções-teste na geração P. A 



122 
 

 
 

taxa média de emergência para a geração P no controle foi de 86% ± 12%, 60% ± 29% 

e 95% ± 5% para aflu, eflu RA e eflu RM respectivamente, enquanto na geração F1 foi 

de 70% ± 8%, 77% ± 17% e 50% ± 22%. Não há evidências de que as diferenças na 

emergência de adultos seja significativa entre as diluições testadas, o tipo de solução-

teste e a interação desses fatores nas gerações P e F1 (p-valor > 0,05, Two-Way 

ANOVA). 

 

Figura 5.17 – Emergência (%) das larvas de Chironomus sancticaroli sobreviventes após 10 dias de 
exposição na geração parental (P) e filial (F1) expostas ao afluente, efluente reator acidogênico (RA), 

efluente do reator metanogênico (RM) durante teste de geração. 

  
Fonte: Autoria própria (2022). 

 

Apesar da evidência de uma adaptação das larvas ao afluente e efluentes RA e 

RM (queda na mortalidade na geração filial), a taxa de emergência de mosquitos adultos 

foi majoritariamente inferior na geração F1. Isso indica que, mesmo apresentando maior 

número de larvas sobreviventes após 10 dias, essas larvas e pupas sofreram algum 

impacto que as impossibilitaram de emergir para a fase adulta (Figuras 5.9 e 5.17). A 

taxa de emergência de C. sancticaroli inferior à de sobrevivência das larvas (após 10 dias 
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de exposição) também foi observado por Carneiro et al. (2021) para os efluentes de reator 

tratando efluente sintético sem e com adição de fármacos. 

O tempo médio de emergência dos adultos esteve próximo ao período esperado 

para a espécie (ciclo de vida total entre 14 e 28 dias, Figura 5.18) e a diminuição do tempo 

de emergência nas amostras de acordo com maior fração de efluente pode estar 

relacionado a maior presença de matéria orgânica que possibilita um tempo do 

desenvolvimento larval menor (TRIVINHO-STRIXINO, 1980). Durante a exposição ao 

afluente, o tempo médio de emergência na geração parental (P) foi superior ao da 

geração F1, sendo os maiores períodos observados para geração P no controle (24 dias) 

e aflu 6% (25 dias) e para geração F1 no aflu 6% (23 dias), aflu 25% (20 dias) e controle 

(19 dias). 

Durante a exposição ao eflu RA foram observados os menores tempos médios de 

emergência tanto no controle quanto nas diluições testadas (entre 12 e 16 dias). O 

período médio mínimo de 12 dias foi observado para eflu RA 6%, eflu RA 12%, eflu RA 

25% e eflu RA 100% (geração P) e controle, eflu RA 25% e eflu RA 50% (geração F1), 

enquanto o maior tempo médio de emergência de emergência de 16 dias para eflu RA 

12% em F1. O tempo médio de emergência no teste realizado com o eflu RM foram os 

maiores observados no controle, eflu RA 6% e eflu RA 12%, chegando a 31 dias (controle 

P) e 30 dias (eflu RA 6% F1). O período mínimo de emergência de 15 e 13 dias foi 

observado para eflu RA 50% (P) e eflu RA 100% (F1) respectivamente.  

De maneira geral, na geração P houve diferença estatísticas no período de 

emergência entre as diluições testadas e o tipo de solução- (p-valor < 0,05, Two-Way 

ANOVA), sendo apontada a fração 50% como diferente do controle (p-valor de 0,034, 

Tukey). O período de emergência no eflu RA foi estatisticamente diferente do observado 

para o aflu e eflu RM (p-valores de 5,93 10-7 e 9,37 10-7 respectivamente, Tukey), com 

tempo de emergência normalmente inferiores. Por outro lado, além das diluições e tipo 

de soluções-teste, a interação entre esses fatores influenciou estatisticamente o período 

de emergência (p-valor < 0,05, Two-Way ANOVA). No teste posteriori Tukey, a diluição 

100% foi estatisticamente diferente do controle (p-valor de 0,001) e ambos efluentes 

foram estatisticamente diferentes do afluente (p-valores de 0,0001 e 0,0064 para eflu RA 

e eflu RM respectivamente). Os resultados do teste Tukey para a interação entre os 
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fatores apontaram que o controle RM foi diferente dos controles aflu e eflu RA (p-valor de 

0,0014 e 5,1 10-7, respectivamente). Além disso, as frações 12%, 25% e 100% 

apesentaram tempo de emergência estatisticamente diferente do controle para o eflu RM 

(p-valores de 0,0086, 0,0012 e 1,9 10-6 respectivamente), com período de emergência 

mais curto. 

 

Figura 5.18 –Tempo média de emergência dos adultos de Chironomus sancticaroli na geração parental 
(P) e filial (F1) expostas ao afluente, efluente reator acidogênico (RA), efluente do reator metanogênico 

(RM) durante o teste de geração. 

 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

Na geração parental, o tamanho médio das asas variou entre 2,31 mm (aflu 6%) e 

2,56 mm (aflu controle), de 2,47 mm (eflu RA 25%) a 2,58 mm (eflu RA controle) e de 

2,10 mm (eflu RM 100%) a 2,35 mm (eflu RM 50%) (Figura 5.19). O tamanho médio das 

asas reduziu entre a geração parental (P) e filial 1 (F1) em 2 das 6 diluições testadas (aflu 

6% - 0,12 mm e aflu 100% - 0,29 mm). Assim como para o aflu, no eflu RA, em apenas 2 

das 6 condições testadas houve redução no tamanho médio das asas (controle – 

0,04 mm e 25% - 0,04 mm), já na exposição ao eflu RM a redução no tamanho das asas 

foi observado apenas no eflu 50% (- 0,22 mm).  
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Figura 5.19 –Tamanho médio das asas das fêmeas na geração parental (P) e filial (F1) expostas ao 
afluente, efluente reator acidogênico (RA), efluente do reator metanogênico (RM) após exposição até 

emergência total das larvas em teste de geração com Chironomus sancticaroli. 

 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

Calculada com base no tamanho das asas, a fecundidade potencial das fêmeas 

variou de 337 ovos (aflu 50%, geração F1) a 557 ovos (aflu 100% geração F1), de 

327 ovos (eflu RA 6% geração F1) a 528 ovos (eflu RA controle geração F1) e de 

253 ovos (eflu RM 100% geração P) a 447 ovos (eflu RM 12% geração F1) (Figura 5.20). 

De forma geral, o número de ovos estimados mínimos e máximos foram observados para 

a geração F1. Para o aflu F1, o maior aumento de números de ovos estimado (+135 ovos) 

foi para o aflu 100% enquanto a maior queda no número e ovos foi estimada para o 

controle (- 76 ovos). Para o eflu RA, há estimativa de aumento de fecundidade apenas 

para o controle (+ 20 ovos), enquanto a queda foi estimada variando de -20 ovos (eflu 

RA 50%) a -172% (eflu RA 6%). Na exposição ao eflu RM, houve aumento no número 

estimado de ovos para as diferentes frações variando de 6 ovos (eflu RM 6%) a 133 ovos 

(eflu RM 12%), com queda observada apenas para o eflu RM 50% (- 108 ovos).  
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Figura 5.20 –Fecundidade potencial das fêmeas na geração parental (P) e filial (F1) expostas ao afluente, 
efluente reator acidogênico (RA), efluente do reator metanogênico (RM) após exposição até emergência 

total das larvas em teste de geração com Chironomus sancticaroli. 

 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

Primeiramente foi feita a análise estatística com o objetivo de comparar os 

resultados entre as soluções-teste separadamente na geração P e na F1. Os resultados 

para a geração P foi de que o tipo de solução-teste e a interação entre as diluições e tipo 

de solução-teste influenciaram na fecundidade potencial das fêmeas (p-valores de 2,86 

10-25 e 0,0202 respectivamente, Two-Way ANOVA). O teste posteriori Tukey apontou que 

as amostras aflu, eflu RA e eflu RM são diferentes entre si (p-valor < 0,05, Tukey). Porém, 

quando analisadas as combinações entre diluição e tipo de solução-teste foi observado 

que os controles do aflu e do eflu RA se diferem do controle do eflu RM (8,46 10-6 e 

3,15 10- 5 respectivamente, Tukey). Essa diferença pode ser observada na Figura 5.20, 

uma vez que o número médio de ovos estimados no eflu RM é inferior às demais. Na 

geração F1, por outro lado, apenas o controle do eflu RA se mostrou estatisticamente 

diferente do controle do eflu RM (p-valor de 0,043, Tukey), já que o controle do eflu RA 

apresentou estimativa de fecundidade potencial superior ao eflu RM. 

Visto a diferença estatística entre os controles do teste de geração com 

C. sancticaroli, foi realizada uma nova análise estatística comparando os efeitos das 
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gerações para cada solução-teste aplicando como fatores as diluições usadas e a 

geração (P ou F1). Para o aflu, as diluições mostraram influenciar a fecundidade potencial 

(p-valor 0,0009, Two-Way ANOVA), sendo a fração 50% diferente do controle (p-valor 

0,0022, Tukey). No eflu RA, as frações 6%,12% e 100% obtiveram respostas de 

fecundidade potencial estatisticamente diferentes do controle (p-valor de 0,0008, 0,0111 

e 9,06 10-5 respectivamente, Tukey). Além disso, o número médio de ovos estimados 

variou significantemente entre as gerações (p-valor 2,57 10-6, Tukey). Para o eflu RM, o 

teste posteriori Tukey evidenciou que a fecundidade potencial variou significantemente 

entre a geração P e F1 (p-valor de 0,0233) e, apesar do fator diluição e a interação entre 

diluição e geração influenciarem no número médio de ovos estimados (p-valor < 0,05, 

Two-Way ANOVA), no teste posteriori essas diferenças não se encontram entre o 

controle e as diluições.  

Ressalta-se que as análises comparando a eficiência dos reatores em reduzirem 

a toxicidade da amostra não foram realizadas para o desenvolvimento e reprodução 

devida as diferenças estatísticas apresentadas para a comparação do controle.  

 

5.2.4. Discussão geral ecotoxicidade dos efluentes 
 

O aumento demográfico e o aumento da geração de efluentes domésticos e 

industriais causaram uma redução da qualidade dos corpos receptores, o que motivou os 

primeiros estudos no Brasil para o monitoramento dos efeitos desses lançamentos na 

década de 1980 (DE MORAIS et al., 2018; PETRIE; BARDEN; KASPRZYK-HORDERN, 

2014; SANCHEZ et al., 1988; ZAGATTO; GOLDSTEIN; BERTOLETTI, 1988). A 

toxicidade de efluentes industriais e domésticos foi investigada na década de 1980 na 

região do ABC paulista e Barueri (SP, Brasil), sendo detectada toxicidade em 75% corpos 

receptores analisados no ABC e 50% dos corpos receptores analisados em Barueri 

(SANCHEZ et al., 1988). Por se tratar de amostras complexas, fazer a identificação das 

substâncias ou compostos que causam a toxicidade nos efluentes também é complexo, 

porém, os ensaios ecotoxicológicos conseguem indicar genericamente os efeitos 

interativos (aditivos, sinérgicos e antagônicos) dos compostos presentes nessas 

amostras (ZAGATTO et al., 1992).  
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Essa pesquisa analisou os efluentes de dois sistemas de tratamento anaeróbios 

(reatores de bancada em condição acidogênica e metanogênica - RA e RM 

respectivamente). É importante ressaltar que sistemas de tratamento acidogênico não 

são aplicados isoladamente e são normalmente utilizados para otimizar o tratamento 

geral, como por exemplo para aumentar a remoção de micronutrientes (MACÊDO, 2022). 

Caso apenas os parâmetros requeridos pela Resolução CONAMA n. 430 (2011) fossem 

analisados, os efluentes dos reatores acidogênico e metanogênico (RA e RM 

respectivamente) estavam dentro dos limites estabelecidos para parâmetros pH e 

temperatura exigidos pela legislação brasileira para lançamento em corpos d'água classe 

3 (CONAMA, 2011). Apesar da demanda bioquímica de oxigênio (DBO) não ter sido 

monitorada, os resultados para a DQO foram considerados como indicativo pela relação 

que possui com a DBO (VON SPERLING, 2014). Conforme esperado para sistemas 

anaeróbios acidogênico, a remoção de DBO no reator acidogênico provavelmente não 

atingirá a mínima de 60% exigido pela Resolução CONAMA 430, enquanto o reator 

anaeróbio metanogênico atingirá. A remoção do TBBPA foi de em média 90% (67 – 99%) 

no RA e 97% (92 – 99%) no RM, resultados superiores ao encontrado por Kim; Lee; Oh, 

(2016), no qual a remoção de TBBPA em efluentes sanitários variou de 34 a 79% tratados 

em sistemas de lodo ativado. 

Apesar da elevada eficiências dos reatores em removerem o TBBPA, ainda há 

uma concentração remanescente que não poderia ser detectada em corpos de água doce 

segundo a Resolução CONAMA n. 357 (2005). Embora o reator acidogênico possui 

menor tempo de retenção hidráulico (1,2 h) comparado ao reator metanogênico (6 h), ele 

atingiu as expectativas no que diz respeito à diminuição de micropoluentes e, com 

exceção de C. sancticaroli, reduziu a toxicidade do afluente. O reator metanogênico 

também reduziu a toxicidade do afluente para as espécies testadas, com exceção de C. 

silvestrii. Apesar dessa redução, ambos ainda possuíram toxicidade aguda e crônica o 

que indica necessidade de tratamentos complementares antes do lançamento em corpos 

hídricos, além disso, por se tratarem de tratamentos anaeróbios, seria necessária a 

aeração dos efluentes antes do lançamento.  

Existem legislações brasileiras e internacionais que indicam a avaliação da 

toxicidade de efluentes e métodos padronizados para medir a toxicidade aguda de 
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efluentes a fim de prevenir os efeitos negativos sobre a biota aquática (BERTOLETTI, 

2013; CONAMA, 2005, 2011; US-EPA, 2002b). Segundo a Resolução CONAMA n. 357 

(2005), para que rios sejam enquadrados nas classes 1 e 2, suas águas devem 

apresentar ausência de toxicidade crônica; para serem enquadrados em rios classe 3 

devem apresentar ausência de toxicidade aguda. Porém, esta a Resolução CONAMA 

n. 357 não especifica os tipos de espécies a serem utilizadas nos ensaios 

ecotoxicológicos e qual tipo de método ou diretriz nacional ou internacional a ser utilizada. 

A Resolução CONAMA n. 430 (2011) é mais detalhada que a CONAMA 357 no que diz 

respeito à toxicidade de efluente nas diferentes classes de rios e segue critérios baseados 

na diluição do efluente no corpo receptor e respostas de ecotoxicidade aguda (CE50) e 

crônica (CENO), porém também não é indicado qual tipo de espécie a ser usada ou 

metodologias aceitas. O documento “Controle ecotoxicológico de efluentes líquidos no 

Estado de São Paulo” que traz as diretrizes aplicadas pela Companhia Ambiental do 

Estado de São Paulo (CETESB) é mais detalhado. Nele, a CETESB afirma que a 

realização de ensaios de ecotoxicidade aguda com Daphnia similis e ecotoxicidade 

crônica com Ceriodaphnia dubia seriam suficientes para garantir que o efluente não 

apresentará efeitos adversos sobre a biota aquática (BERTOLETTI, 2013). Porém, como 

observado na Tabela 3.2 e Figura 5.22, os crustáceos sugeridos pela CETESB não foram 

os organismos mais sensíveis ao TBBPA e para efluentes que contenham esse composto 

seria interessante o uso de outros grupos de espécies como os peixes e os oligoquetas.  

Apesar da ausência de especificações, o fato da legislação apontar para a 

necessidade do efluente não apresentar nenhum efeito adverso sobre os organismos dos 

corpos hídricos receptores em exposição aguda ou crônica ressalta a importância do uso 

desta ferramenta (bioensaios) para monitorar a qualidade dos tratamentos. Zagatto; 

Goldstein; Bertoletti (1988) aplicando bioensaios com Daphnia similis conseguiu mostrar 

que duas das dez industrias avaliadas por eles deveriam melhorar o tratamento de seus 

efluentes antes do lançamento nos corpos receptores para evitar tanto os efeitos agudos 

quanto crônicos na biota. Os estudos de ecotoxicidade na análise de efluentes vêm 

aumentando nos últimos anos e é uma das formas eficientes de avaliar a aplicação de 

diferentes tipos de tratamentos e garantir a qualidade da água dos corpos hídricos 

receptores.  
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Se aprofundarmos nas diversas maneiras de se classificar a toxicidade dos 

efluentes, é possível encontrar divergências entre as classificações. Segundo a 

classificação proposta por Persoone et al. (2003), baseada no valor médio da UT, os eflus 

RA e RM são classificados como com potencial de toxicidade aguda e, portanto, poderiam 

ser lançados apenas em rios classe 3. No que diz respeito à toxicidade aguda de 

efluentes lançados em água doce, a diretriz da CETESB diz que a diluição do efluente no 

corpo receptor (D.E.R.) deve ser menor ou igual a concentração de efeito dividido por um 

fator de segurança (100) (BERTOLETTI, 2013). Portanto, apesar do Córrego do 

Monjolinho ser Classe 3, segundo Bertoletti (2013), os efluentes possuem potencial para 

causar efeitos adversos aos organismos aquáticos e não deveriam ser lançados. Por 

último, a CONAMA 430 (2011) também usa a D.E.R. para avaliar a toxicidade de 

efluentes, porém o fator de divisão é diferente do aplicado pela CETESB. Aplicando o 

fator de divisão proposto para rio Classe 3 na CONAMA 430 (2011) (concentração de 

efeito dividido por três), apesar dos eflu RA e RM não evidenciarem risco para espécies 

específicas, para a maioria dos invertebrados analisados, o lançamento não seria 

indicado pensando na segurança da biota aquática. Esses resultados mostram a 

importância do uso de ensaios ecotoxicológicos com mais de uma espécie para garantir 

que os efluentes lançados nos corpos hídricos não causem toxicidade para a biota. 

A UT pode auxiliar nas comparações entre a toxicidade de amostras diferentes, 

sendo que quanto maior a UT, mais tóxica é a amostra. A UT foi aplicada por um estudo 

realizado com efluente hospitalar (EH), doméstico (ED) e a mistura de ambos (M), antes 

e após tratamento em sistema biológico (lodos ativados), e mostrou que para D. magna 

(24 h) a toxicidade foi EH (4,72) > M (2,53) > ED (0,8), não sendo observado toxicidade 

nas amostras tratadas (LAQUAZ et al., 2018). No presente estudo, fazendo a média entre 

as UT calculadas para as espécies após exposição de toxicidade aguda temos aflu (3,05) 

> eflu RA (2,93) > eflu RM (1,62). Uma explicação para a maior toxicidade do eflu RA em 

comparação ao eflu RM é a maior concentração de DQO, motivo que também foi 

apontado como possível causador de toxicidade por Sponza e Demirden (2010) para 

efluente tratado em reator anaeróbio. A relação entre demanda química de oxigênio 

(DQO) e imobilidade foi observada para D. magna por Gholami-Borujeni; Nejatzadeh-

Barandozi; Aghdasi, (2018) e, apesar dos autores observarem um aumento na UT ao 
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longo dos dias de teste (UT-24 h de 0,168 e UT-96 h de 0,306), o efluente de Urmia (Irã) 

foi classificado como não tóxico. 

Considerar a zona de mistura e diluição do efluente no corpo receptor é um 

importante fator pois além de diluir a carga poluidora, ele cria uma zona de aeração que 

pode influenciar positivamente na redução de toxicidade. Os efeitos de um efluente 

hospitalar bruto e após diluição no corpo receptor foram estudados por Mazzitelli et al. 

(2018), que observaram que os corpos receptores não apresentaram nenhuma resposta 

de toxicidade enquanto o efluente bruto influenciou no desempenho reprodutivo das 

espécies (planária Schmidtea polychroa, molusco Radix balthica e o peixe Oryzias 

latipes). Para amostras coletadas no corpo receptor após lançamento de efluente de uma 

ETE na África do Sul, foi observada diminuição da inibição de crescimento do protozoário 

Tetrahymena thermophila e da imobilidade de D. magna de acordo com o aumento da 

diluição do efluente e dependendo da época do ano, com classificação ecotoxicológica 

variando de presença de toxicidade aguda a presença elevada toxicidade aguda 

(PEREAO; AKHARAME; OPEOLU, 2021). Ademais, a aeração aumenta a oxigenação 

de efluentes e deixa a atividade autodepurativa mais eficiente após o lançamento em 

corpos receptores (HAMDHANI; EPPEHIMER; BOGAN, 2020; MARTINS; ROCHA; 

SANTANA, 2018). Oliveira et al. (2020) avaliaram o efeito da aeração em biorreatores de 

bancada na biodegradação de compostos e redução de toxicidade para D. magna, 

constatando redução na imobilidade (de 100% para 11% e de 100% para 10%) para as 

diluições de 10% e 25% após tratamento com quatro ciclos de oxigenação.  

Mesmo com a redução da toxicidade entre o aflu e os eflus RA e RM, os efluentes 

dos reatores ainda possuíam potencial de toxicidade. Assim como observado no presente 

estudo, Zagatto et al. (1992) constataram redução de 47% a 78% da toxicidade aguda 

em D. similis após tratamento na ETE Suzano (SP, Brasil), porém o efluente final ainda 

apresentou CE50 entre 22,6% a 48,4% para a espécie. Ademais, ao aplicar a relação 

entre a D.E.R. e a CE50, os autores constataram que esse efluente possui potencial de 

toxicidade crônica para o corpo receptor classe 3 e indicaram a necessidade de 

tratamentos complementares principalmente porque a ETE recebe efluentes industriais 

(ZAGATTO et al., 1992). Por outro lado, a toxicidade das amostras de efluentes após 

tratamento em três municípios do interior de São Paulo foram menos tóxicas para três 
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espécies de invertebrados aquáticos (C. sancticaroli > D. magna > A. inaequalis) (ISSA, 

2019).  

O monitoramento de efluentes deve ser contínuo e específico para cada caso, uma 

vez que a composição dos efluentes industriais e domésticos variam ao longo do tempo 

(LAQUAZ et al., 2018; PEREAO; AKHARAME; OPEOLU, 2021; SUNDHA et al., 2022). 

Sabe-se que os efluentes contêm uma complexa mistura de tensoativos, pesticidas, 

farmacêuticos, microplásticos e outras substâncias além do TBBPA (BAKARAKI TURAN; 

SARI ERKAN; ONKAL ENGIN, 2021; BISOGNIN et al., 2021; STYSZKO et al., 2021; XU 

et al., 2021). Mazzitelli et al. (2018) observaram que a riqueza da comunidade de 

macroinvertebrados foi afetada pelo lançamento de efluentes de águas residuárias no 

corpo receptor, sendo 90% dos organismos coletados bioindicadores de áreas poluídas, 

como Oligochaeta e Diptera. Estudos usando amostras de água doce de áreas sem e 

com poluição por esgoto (Minas Gerais, Brasil) mostraram que a taxa de mortalidade da 

prole de insetos Drosophila melanogaster variou entre 10% em áreas não contaminadas 

e 80% em áreas contaminadas (DE MORAIS et al., 2018). Esses resultados mostram que 

apesar dos esforços, a entrada de efluentes no rio está impactando negativamente a biota 

e é um indicativo da necessidade de melhorias no tratamento e controle da entrada 

clandestina de efluentes.  

A redução de matéria orgânica, sólidos e compostos de interesse podem ser 

insuficiente para eliminar a toxicidade das amostras, como observado para C. silvestrii 

para o eflu RM e para C. sancticaroli para o eflu RA. Zagatto et al. (1992), por exemplo, 

observaram que mesmo com reduções satisfatórias dos parâmetros químicos como DBO 

(> 60%), carbono (10 – 95%) e nitrogênio (33 – 99,8%), os efluentes sanitários 

permaneceram tóxicos para Daphnia similis. Carneiro et al. (2021) constatou que, apesar 

da remoção de 88% de DQO e acima de 80% para os antibióticos de interesse, o 

tratamento em reator biológico não foi capaz de reduzir a toxicidade para A. inaequalis 

enquanto após o tratamento foi observado 100% de sobrevivência das larvas de C. 

sancticaroli. 

A elevada mortalidade no teste de ecotoxicidade aguda com C . sancticaroli no 

aflu e eflu RA foi inesperada, uma vez que o gênero Chironomus é conhecido por sua 

presença em ambientes rico de matéria orgânica como ETEs. A capacidade das larvas 
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em auxiliar no tratamento de efluentes e reduzir o volume de lodo produzido já foi 

evidenciada (ZHANG et al., 2015, 2017). Por outro lado, a espécie de microcrustáceo C. 

silvestrii ter sido menos afetadas na imobilidade e reprodução pelo eflu RA também 

chamou atenção, já que espécies de crustáceos são conhecidas por ser mais sensível 

às cargas poluidoras (ISSA, 2019; MAZZITELLI et al., 2018).  

Além de poder ser aplicado como monitoramento de efluentes, a ferramenta da 

ecotoxicologia pode ser utilizada durante o desenvolvimento de tecnologias de 

tratamento, conforme feito nessa pesquisa. Avaliar a melhor tecnologia e configuração 

de tratamento de efluentes industriais específicos, baseados em estudos de identificação 

e avaliação ecotoxicológica, apresentam tratamentos mais eficazes na remoção da 

toxicidade (RAND, 1995). Rizzo (2011) revisaram o uso de bioensaios na avaliação de 

processos oxidativos avançados como tratamento de água e efluentes e concluíram que 

os resultados dos bioensaios foram úteis para determinar a melhor condição de 

operação. Os autores também destacaram a importância das escolhas dos organismos-

teste de acordo com o efluente a ser monitorado e da aplicação de testes de 

ecotoxicidade crônica uma vez que os testes de ecotoxicidade aguda podem ser 

insuficientes (RIZZO, 2011), como observado nessa pesquisa para o eflu RM C. 

sancticaroli e D. magna (mortalidade < 10% e sem imobilidade no 100%, 

respectivamente).  

Da Costa et al. (2014) avaliaram a implicação de diferentes tipos de desinfecção 

(cloro, ácido peracético, ozônio e radiação UV) na toxicidade de efluentes e observaram 

que o efluente sem desinfecção não causou toxicidade nos organismos testados (C. 

silvestrii, Daphnia similis, Chironomus xanthus e Danio rerio) enquanto todos os efluentes 

após a desinfecção causaram efeitos negativos às espécies (C. silvestrii > D. rerio > D. 

similis > C. xanthus). Aplicando bioensaios na avaliação de duas configurações de 

reatores de cama fluidizada (tempos de detenção hidráulico distinto) no tratamento de 

efluente de lavanderia, Andrade et al. (2017) observaram redução satisfatórias da 

toxicidade das amostras para Chironomus xanthus para as duas configurações, com 

redução de mortalidade de 100% (aflu) a 20% (eflu - 8 h) e de 100%(aflu) a 10% (eflu -

12 h). Han et al. (2018) avaliaram a ecotoxicidade de três sistemas de lodos ativados 

modificados usando como organismo-teste o nematoide Caenorhabditis elegans e 
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observaram que pelos parâmetros físico-químicos, os tratamentos atingiram 

desempenho satisfatório. Porém, os autores apontaram que apesar da elevada 

sobrevivência de C. elegans, a alteração na frequência respiratória dos indivíduos 

expostos indicaram uma resposta de sensibilidade aos efluentes.  

Oliveira et al. (2020), por exemplo, usaram D. magna para avaliar duas 

configurações de tratamento de efluente têxtil e registrou 100% de mortalidade no 

afluente e efluentes brutos (100%). A taxa de mortalidade nos efluentes tratados 

começou a diminuir na fração 75% (vefluente : vágua diluição) na primeira configuração e na 

fração 25% na segunda configuração, concluindo que a primeira configuração uma 

melhor opção na redução da toxicidade. Da mesma maneira, a aplicação das diluições e 

comparação entre as configurações de tratamento possibilitou indicar o reator 

metanogênico como mais adequado na redução da toxicidade no presente estudo. 

Carvalho et al. (2022) avaliaram a qualidade dos efluentes tratados em três sistemas 

diferentes, um com tratamento secundário (A), um com tratamento terciário por luz UV 

(B) e outro com tratamento terciário por ozonização (C) por meio das análises físicas e 

químicas padrões e da ecotoxicidade. Os autores classificaram os efluentes como de boa 

qualidade e apesar de apenas o efluente A apresentar toxicidade para D. magna, para o 

protozoário Tetrahymena thermophila e a microalga Raphidocelis subcapitata todos os 

efluentes causaram inibição de crescimento.  

É importante ressaltar que em efluentes domésticos e sanitários reais existe a 

presença de outros compostos orgânicos e inorgânicos que podem alterar a toxicidade 

das amostras para a biota aquática e que o tratamento desses efluentes dependem da 

qualidade inicial dos mesmos (CHEN; LI; WEN, 2017). Além disso, efluentes industriais 

contêm maiores concentrações de compostos com potencial de toxicidade na biota 

aquática. Um estudo realizado na Índia com foco na presença de metais no lodo de ETEs, 

revelou que o potencial de risco ecológico de efluentes de áreas industriais é 

aproximadamente 30 vezes maior que o de áreas não industriais (SUNDHA et al., 2022). 

Assim como os retardantes de chamas, os micro poluentes orgânicos (MPO) 

também ocorrem em concentrações extremamente baixas e a principal fonte de 

contaminação ambiental provêm de efluentes. Chen; Li; Wen (2017) analisaram 

diferentes processos de remoção de MPO e a eficiência de redução da toxicidade aguda 
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para a bactéria Vibrio fischeri. Os autores concluíram que a ozonização foi a tecnologia 

mais eficiente em remover os MPOs, e apesar de não encontrarem toxicidade aguda nos 

efluentes após os tratamentos, detectaram presença de atividade estrogênica e 

genotoxicidade. Apesar da dificuldade de avaliar os efeitos dos compostos presentes nos 

efluentes na biota aquática, já se sabe da possibilidade dos organismos sofrerem com o 

potencial de disfunção endócrina desses compostos (mesmo que em baixas 

concentrações). Markman et al. (2007) detectaram quatro disruptores endócrinos, 

incluindo o bisfenol A (< 5 ng.g- 1) presentes em amostras de oligoquetas terrestre 

(Eisenia fetida) coletadas em biofilmes de ETEs. Os autores também observaram os 

efeitos dos compostos presentes nos efluentes nos organismos (p.e. produção de 

hormônio E2, não natural às espécies). 

Portanto, ao se falar em toxicidade de efluentes é importante avaliar os fatores: 

tipo de efluente, qual a melhor tecnologia para redução da toxicidade, quais organismos-

teste usar (dando preferência para espécies nativas da região) e frequência do 

monitoramento. Ressalta- se que cada país deve criar normativas adequadas às 

características de seus efluentes e que apenas as características físicas, químicas e 

biológicas podem ser insuficientes para avaliar a qualidade dos efluentes uma vez que 

essa é uma amostra complexa (CARVALHO et al., 2022; PEREAO; AKHARAME; 

OPEOLU, 2021). Além disso, há necessidade de se estabelecer limites para os micro 

poluentes presentes nos efluentes, como fármacos, pesticidas, produtos de higiene e 

retardante de chamas (CARVALHO et al., 2022). 
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5.3. Teste da Hipótese B – testes convencionais com TBBPA padrão 
 

Os bioensaios foram realizados no LEAA (USP São Carlos) e na Vrije Universiteit 

- VU (Amsterdam, Holanda). As concentrações das soluções-mãe de TBBPA feitas no 

LEAA foram quantificadas aplicado a técnica de microextração líquida-líquida com uso 

de ultrassom-dispersivo, seguido pela separação por cromatografia líquida de alta 

eficiência (HPLC) acoplado ao método de ionização por electrospray e detecção por 

espectrometria de massa em tandem (MACÊDO et al., 2020). A partir da recuperação 

das concentrações de TBBPA de 74,1% ± 25,9%, foi realizado um ajuste do intervalo 

nominal de concentrações proposto. Até o presente momento não foi obtido os resultados 

das quantificações dos testes realizados na VU cujas amostras foram congeladas e 

enviadas para o Departamento de Química da VU e, portanto, para D. magna e L. 

stagnalis foram consideradas as concentrações nominais.  

Os valores dos parâmetros pH e condutividade elétrica para A. inaequalis, P. 

longiseta, C. silvestrii, C. sancticaroli, D. magna e L. stagnalis estão dispostos no 

Apêndice I, nas Tabelas S.8, S.9, S.10, S.11, S.12 e S.13 respectivamente.  

 

5.3.3.  Teste de toxicidade aguda  
 

Para todos os bioensaios de toxicidade aguda realizados com TBBPA, o controle 

positivo (contendo 0,01% de solvente) possuiu resultados estatisticamente similares ao 

controle negativo (apenas o meio de teste) para todas as espécies(p > 0,05, Teste T). 

Portanto, os resultados apresentados nos gráficos e tabelas de comparação estatísticas 

consideraram como controle a média dos resultados do controle positivo e do controle 

negativo.  

Os resultados dos bioensaios de toxicidade aguda mostrou que para A inaequalis 

até a concentração de 1200 µg.L-1 a imobilidade foi abaixo de 30%, enquanto para 

2400 µg.L-1 ela sobre acima de 90% (Figura 5.21.a). O outro oligoqueta analisado, P. 

longiseta, se mostrou mais sensível ao TBBPA, com imobilidade acima de 50% na 

concentração 1200 µg.L-1 (Figura 5.21.b). O microcrustáceo C. silvestrii apresentou 

imobilidade média de 40% na concentração 600 µg.L-1 e de 100% em 1200 µg.L-1 

(Figura 5.21.c). Já para o crustáceo D. magna não foi observada imobilidade na 
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concentração de 819 µg.L-1 e a partir de 1024 µg.L-1 mais de 40% dos indivíduos ficaram 

imóveis (Figura 5.21.d). Assim como para A. inaequalis, as larvas do inseto C. sancticaroli 

apresentaram elevada mortalidade (acima de 90%) apenas na concentração de 

2400 µg.L-1 (Figura 5.21.e). não foi observada mortalidade para L. stagnalis no intervalo 

de concentrações testadas (Figura 5.21.f). Não foi possível dissolver TBBPA em 

concentração acima de 3200 µg.L- 1 respeitando a concentração máxima de solvente de 

0,01%.  

 
Figura 5.21 - Taxa de imobilidade ou mortalidade para a) Allonais inaequalis; b) Pristina longiseta; c) 
Ceriodaphnia silvestrii, d) Daphnia magna, e) Chironomus sancticaroli e f) Lymnaea stagnalis quando 

expostos em teste de toxicidade aguda ao TBBPA padrão. 
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Continuação Tabela 5.21  

 
e) 

 
f) 

Fonte: Autoria própria (2022).* representa as diluições que se apresentaram estatisticamente diferente do 
controle. 

 

Os resultados do Teste Kruskal-Wallis mostraram que para todas as espécies, com 

exceção de L. stagnalis, houve diferença estatisticamente significante nas respostas de 

imobilidade ou mortalidade entre as concentrações de TBBPA testadas e o controle (p-

valor < 0,05) (Tabela 5.14). O teste à posteriori Dunn confirmou que para as espécies A. 

inaequalis e C. sancticaroli apenas a maior concentração testada causou imobilidade ou 

mortalidade significativamente superior à observada para o controle, enquanto nas 

demais espécies mais de uma concentração foi significantemente diferente do controle 

(p-valor < 0,05) (Tabela 5.14).  

 

Tabela 5.14 - Comparação entre as concentrações de TBBPA e controle pelo teste não-paramétrico 
Kruskal Wallis e concentrações de TBBPA que foram estatisticamente diferentes do controle (p-valor do 

teste Dunn). Nível de significância de 95%. 

 
A. 

inaequalis 
P. 

longiseta 
C. 

silvestrii 
D. magna 

C. 
sancticaroli 

L. 
stagnalis 

p-valor 
Kruskal Wallis 

0,0214 0,0148 0,0088 0,0097 0,0466 n.a. 

Concentrações 
diferentes do 

controle 

2400 µg.L- 1 
(0,0041) 

1200 µg.L- 1 
(0,0230) e 

2400 µg.L- 1 
(0,0027) 

600 µg.L- 1 
(0,0364) e 

1200 µg.L- 1 
(0,0046) 

1280 µg.L- 1 
(0,0483), 

1600 µg.L- 1 
(0,0198) e 

2000 µg.L- 1 
(0,0030) 

2400 µg.L-1 

(0,0033) 
n.a. 

Fonte: Autoria própria (2022). n.a = não se aplica devido à ausência de toxicidade 

0

20

40

60

80

100

Concentração de TBBPA (mg.L-1)

150 24001200300 6000

M
o
rt

a
lid

a
d
e

 d
e

 C
h

ir
o
n

o
m

u
s
 s

a
n
c
ti
c
a

ro
li 

(%
)

*

0

20

40

60

80

100

Concentração de TBBPA (mg.L-1)

0 200 32001600400 800

M
o
rt

a
lid

a
d
e

 d
e

 L
y
m

n
a
e

a
 s

ta
g

n
a

lis
 (

%
)



139 
 

 
 

5.3.3.1. TBBPA: concentrações de efeito de toxicidade aguda, curva SSD e 

coeficiente de risco de toxicidade aguda 

 

As concentrações de efeito na imobilidade e mortalidade em 50% dos indivíduos 

variou entre 678 µg.L-1 e 1526 µg.L-1 e seguiram a ordem C. silvestrii > P. longiseta > 

D. magna > A. inaequalis > C. sancticaroli >>> L. stagnalis (Tabela 5.15). A curva de 

distribuição de sensibilidade de espécies (SSD) foi feita com as informações descritas na 

Tabela 3.2 e Tabela 5.15. A curva que mais se adequou a distribuição dos dados foi a 

lnormal_lnormal (Figura 5.22) e a concentração de efeito em 5% e 50% das espécies 

(HC50) foram 0,10 mg.L-1 (100 µg.L-1) e 1,05 mg.L-1 (1050 µg.L-1), respectivamente. 

 

Figura 5.22 – Curva de distribuição de sensibilidade de espécies (SSD) de ecossistemas aquáticos 
expostos ao TBBPA em testes de ecotoxicidade aguda. Em destaque, os resultados da presente 

pesquisa. 

 

Fonte: Autoria própria (2022). 
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Para a estimativa do coeficiente de risco foram utilizadas as concentrações 

máximas detectadas em ecossistemas lêntico (lagos – 4,87 µg.L-1) e lótico (rios – 

0,92 µg.L-1). O risco ecotoxicológico para as espécies estudadas considerando a 

concentração máxima detectada em lagos foi baixo, com coeficiente de risco variando de 

3,19 (C. sancticaroli) a 7,18 (C. silvestrii) (Tabela 5.15). Ao considerar a concentração 

máxima detectada em rios, o risco ecotoxicológico foi insignificante para todas as 

espécies (CR < 1), com exceção de C. silvestrii, que apresentou baixo risco (CR de 1,36).  

 

Tabela 5.15- Valores de concentrações de efeito (CE) que causou efeito em 50 e 10% dos indivíduos 
(CE50, CE10) para A. inaequalis, P. longiseta C. silvestrii, C. sancticaroli e D. magna e L. stagnalis após 

bioensaio de toxicidade aguda com TBBPA.  

 A. inaequalis P. longiseta 
C. 

silvestrii 
D. magna 

C. 
sancticaroli 

L. 
stagnalis 

CE50 (%) 1483,83 976,72 678,55 1070,47 1526,01 n.a. 

CE10 (%) 1023,01 401,50 347,15 782,02 1096,63 n.a. 

CRlagos 3,29 4,98 7,18 4,55 3,19 n.a. 

Risco Baixo risco Baixo risco 
Baixo 
risco 

Baixo risco Baixo risco n.a. 

CRrios 0,62 0,94 1,36 0,86 0,60 n.a. 

Risco 
Risco 

insignificante 
Risco 

insignificante 
Baixo 
risco 

Risco 
insignificante 

Risco 
insignificante 

n.a. 

Fonte: Autoria própria (2022). n.a = não se aplica devido à ausência de toxicidade 

 

5.3.4. Teste de toxicidade crônica  
 
Para todos os bioensaios de toxicidade crônica realizados com TBBPA, o controle 

positivo (contendo 0,01% de solvente) possuiu resultados estatisticamente similares ao 

controle negativo (apenas o meio de teste) para todas as espécies. Portanto, os 

resultados apresentados a seguir consideraram como controle a média dos resultados 

do controle positivo e do controle negativo.  

 

5.3.4.1. Allonais inaequalis e Pristina longiseta 

 

Não foi observada imobilidade acima de 10% para A. inaequalis  e P. longiseta 

durante o bioensaio de toxicidade crônica (Figura 5.23.a e b). Comparado ao número 

médio de novos indivíduos no controle (16 novos), houve um aumento na reprodução de 
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A. inaequalis nas concentrações 7,5 e 15 µg.L-1 (21 e 19 novos organismos 

respectivamente) e uma queda brusca em 30 µg.L-1 (8 novos organismos) seguida pela 

ausência de novos indivíduos em 60 e 120 µg.L-1 (Figura 5.23a). Para P. longiseta houve 

queda na reprodução com o aumento da concentração de TBBPA, sendo observada 

queda de número médio de novos organismos de 17 (controle) para 5 (7,5 µg.L-1) 

(Figura 5.23b). O teste estatístico Kruskal-Wallis indicou que houve diferença 

estatisticamente significativa entre o número de novos organismos entre as 

concentrações testadas (p-valor de 0,0014 e 0,0008 para A. inaequalis e P. longiseta, 

respectivamente). As concentrações cuja reprodução foi estatisticamente diferente do 

controle para A. inaequalis foram 60 e 1205 µg.L-1 (p-valor do Dunns`s teste de 0,0118), 

enquanto para P. longiseta, apenas a concentração 3,75 µg.L-1 teve número de novo 

indivíduos similar ao controle (p-valor do Dunn`s teste de 0,6495).  

 

Figura 5.23 – Reprodução (número de novos indivíduos) e imobilidade observados para a) Allonais 
inaequalis (10 d) e b) Pristina longiseta (7 d) quando expostos em teste de toxicidade crônica ao TBBPA 

padrão. 

 
a) b) 

Fonte: Autoria própria (2022). * representa as concentrações que se apresentaram estatisticamente 
diferente do controle. 
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5.3.4.2. Chironomus sancticaroli 

 

Com relação ao teste de emergência com C. sancticaroli, não foi observada 

mortalidade significativa nas concentrações testadas (< 23%) ou diferenças significativas 

entre o controle e as concentrações testadas (p-valor > 0,05, Dunn`s teste) 

(Figura 5.24.a). O comprimento médio das larvas variou de 9,2 mm (controle) a 11,5 mm 

(240 µg.L-1) (Figura 5.24.b), comprimentos próximos ao esperado para a espécie 

(TRIVINHO-STRIXINO, 1980) e sem diferença estatisticamente significante entre as 

medições (p-valor de 0,1249, One-Way ANOVA). 

  

Figura 5.24 – Mortalidade (a) e comprimento (b) das larvas de Chironomus sancticaroli após exposição 
10 dias em teste de toxicidade crônica ao TBBPA padrão. 

a) 
 

b) 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

O tempo de emergência dos adultos variou entre 17 dias (120 µg.L-1) e 26 dias 

(60 µg.L-1) (Figura 5.25.a) e nenhuma concentração apresentou tempo de emergência 

estatisticamente diferente do controle (p-valor de 0,5278 One-Way ANOVA). Não foi 

observada diferença significativa entre a taxa de emergência das amostras expostas ao 

TBBPA e o controle (p-valor de 0,4204 One-Way ANOVA), sendo a taxa mínima de 

reprodução de 74% em 15 µg.L-1 (Figura 5.25.b) 
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Figura 5.25 – Tempo de emergência (a) e taxa de emergência (b) das larvas de Chironomus sancticaroli 
sobreviventes após 10 dias expostas ao TBBPA padrão em teste de emergência. 

a) 
 

b) 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

O tamanho médio das asas foram estatisticamente similares entre si (p-valor de 

0,0645, One-Way ANOVA) e variou de 2,34 mm (240 µg.L-1) a 2,61 mm (120 µg.L-1) 

(Figura 5.26.a). A fecundidade potencial das fêmeas variou de 395 ovos a 

525 ovos (240 µg.L-1), com média geral para todas as concentrações usadas de 450 ovos 

(Figura 5.26.b).  

 

Figura 5.26 – Tamanho das asas (a) e reprodução potencial (b) das fêmeas de Chironomus sancticaroli 
emergidas durante teste de emergência expostas ao TBBPA padrão. 

a) 
 

b) 

Fonte: Autoria própria (2022). 
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5.3.4.3. Ceriodaphnia silvestrii 

 

Foram observadas imobilidades de 20% para as concentrações 30, 60, 120 e 

240 µg.L-1, de 30% para 7,5  µg.L-1 e de 40% para 480  µg.L-1
 no dia da primeira troca do 

meio (Figura 5.27.a). Na segunda troca do meio, o número médio de neonatos por fêmea 

variou de 2,7 (120 µg.L-1) a 4,7 (15 µg.L-1) (Figura 5.27.b). A imobilidade no controle foi 

de 15% e a maior imobilidade foi na concentração 7,5 µg.L-1 (Figura 5.27.b). Ao final do 

teste não foi possível fazer uma relação direta entre a imobilidade e as concentrações de 

TBBPA, já que a maior imobilidade foi observada em 7,5 µg.L-1 (70%), enquanto nas duas 

maiores concentrações a imobilidade foi de 30% (240 µg.L-1) e 50% (480 µg.L-1) 

(Figura 5.27.c). Com exceção das concentrações 7,5 e 480 µg.L-1, a reprodução nos 

béqueres expostos ao TBBPA foi superior à observada no controle (média de 4,4 novos 

indivíduos) (Figura 5.27.c). Apesar do teste One-Way ANOVA apontar diferença 

significativa no número total de neonatos ao final do teste entre as concentrações usadas 

(p-valor de 0,0052), o teste posteriori Dunn mostrou que essa diferença não está na 

comparação entre controle e TBBPA (p-valor > 0,05). 
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Figura 5.27 – Reprodução (número médio de neonatos por fêmea) e imobilidade de Ceriodaphnia 
silvestrii após exposição de a) 3 dias, b) 5 dias e c) 7 dias em teste de toxicidade crônica ao TBBPA 

padrão. 

a) b) 

 
c) 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

5.3.4.4. Daphnia magna 

 

Para a exposição de toxicidade crônica para D. magna foi observada imobilidade 

de 10% no dia 21 para controle, dia 9 para 100 µg.L-1 e dia 19 para 50 µg.L-1. Além disso, 

foi contabilizada a presença de machos em no máximo 10% das réplicas nas 
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concentrações controle, 50, 100, 400 µg.L- 1. A imobilidade de 10% em 100 µg.L-1 nos 

primeiros dias de teste impactou significativamente no número médio de mudas ao final 

do teste (caindo de 8,45 mudas no controle para 7,4 mudas em 100 µg.L-1, p-valor de 

0,0333 no teste posteriori Tukey) (Figura 5.28.a).  

Para a construção do gráfico referente à reprodução foram excluídas as réplicas 

dos machos (zero neonatos gerados). O número médio de neonatos produzidas foram 

estatisticamente similares em todas as concentrações testadas (p-valor de 0,3663, One-

Way ANOVA) e variaram de 54 (800 µg.L-1) a 63 (400 µg.L-1) (Figura 5.28.b). O tamanho 

das mães ao final do teste também foi similar entre as concentrações testadas (p-valor 

de 0,877, One-Way ANOVA), variando de 3,58 mm (50 µg.L-1) a 3,75 mm (200 µg.L-1) 

(Figura 5.28.c). 
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Figura 5.28 – Teste de ecotoxicidade crônica com Daphnia magna a) número de mudas, b) número de 
neonatos e c) comprimento do corpo ao final da exposição. 

 
a) 

 

b) 

   
c) 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

Apesar das oscilações entre o número total médio de mudas (Figura 5.28.a) e 

neonatos (Figura 5.28.b) nas concentrações testadas, segundo classificação proposta 

por De Lima e Silva et al. (2022) nenhuma das concentrações investigadas causaram 

efeito de indução ou inibição (%IM e %IN entre -14,2% e +1,8%) (Tabela 5.16).  
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Tabela 5.16- Índice de inibição ou indução de mudas (%Im) e neonatos (%In) aplicado para teste de 
ecotoxicidade crônica (21 d) com Daphnia magna.  

 C 50 100 200 400 800 

A2 Mudas 8,45 8,6 7,4 8,1 7,7 8,4 

%I  +1,8% -12,4% -4,1% -8,9% -0,6% 

A2 Neonatos 63,11 52,1 53,4 60,7 57,1 53,6 

%I  -7,3% -5,0 -2,8% +1,6% -14,2% 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

5.3.4.5. Lymnaea stagnalis 

 

Para o molusco L. stagnalis, a partir da concentração 800 µg.L-1 é possível ver 

aumento da mortalidade com relação ao aumento da concentração de TBBPA, chegando 

a 100% de mortalidade em 3200 µg.L-1 (Figura 5.29.a). Acompanhando a mortalidade ao 

longo do bioensaio é possível perceber que em 3200 µg.L-1 este foi brusco nos primeiros 

14 dias de teste, enquanto para 1600 µg.L-1, há um aumento entre os dias 7 e 17 e após 

o dia 21 (Figura 5.29.b). Segundo resultados do teste Kruskal-Wallis, as concentrações 

de TBBPA influenciaram na sobrevivência dos indivíduos (p-valor de 1,409 10-1), e o teste 

posteriori Dunn indicou que as concentrações 1600 e 3200 apresentaram taxa de 

sobrevivência diferente do controle ( p-valor de 0,0171 e 1,11 10-6). 
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Figura 5.29 – Mortalidade de Lymnaea stagnalis durante exposição de toxicidade crônica ao TBBPA: 
a) média e desvio da mortalidade ao final dos 28 dias e b) número de organismos mortos a cada troca do 

meio. 

 
a) 

 
b) 

Fonte: Autoria própria (2022). * significa diferença estatística entre a concentração de TBBPA e o controle  

 

Observando a Figura 5.30 é possível notar que no controle, 200 µg.L-1 e 400 µg.L- 1 

há presença de crescimento dos organismos entre o início e final do teste, enquanto nas 

concentrações maiores isso não foi constatado. Aplicando o teste Two-Way ANOVA é 

possível observar que o tamanho médio das conchas foi influenciado pela concentração 

de TBBPA (p-valor de 6,44 10-6), sendo o comprimento final estatisticamente diferente do 

inicial (p-valor de 1,15 10-16). Aplicando o teste posteriori Tukey, o tamanho final das 

conchas nas concentrações 1600 e 3200 µg.L-1 foram estatisticamente diferente do 

controle (p-valor dde 0,0129 e 2,27 10-6, respectivamente). No controle e nas 

concentrações 200, 400 e 800 µg.L- 1 o crescimento significativo dos indivíduos foi 

confirmado pelo teste posteriori Tukey (p-valor < 0,05). Além da diminuição do 

crescimento, foi observada a diminuição do consumo de alface adicionado no teste em 

3200 µg.L-1 (Figura 5.31). 
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Figura 5.30 – Tamanho médio das conchas de Lymnaea stagnalis após exposição de toxicidade crônica 
(28 d) ao TBBPA padrão. 

 

Fonte: Autoria própria (2022). * significa diferente estatisticamente do controle (p < 0,05, Two-Way 
ANOVA, interação) 

  

Figura 5.31 – Alface não consumido por Lymnaea stagnalis após exposição ao TBBPA padrão. 
 

 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

Por último, a capacidade reprodutiva dos organismos foi avaliada por meio da 

contagem das massas de ovos produzidos por réplica e, apesar da queda no número de 

massas de ovos produzidas na concentração 3200 µg.L-1, houve uma maior produção de 

massas ovígeras pelos indivíduos exposto à 1600 µg.L-1 (Figura 5.32). O teste One-Way 

ANOVA evidenciou que a quantidade de massas de ovos produzidas nas concentrações 

0.0

0.2

0.4

0.6

0.8

1.0

1.2

1.4

1.6

1.8

2.0

2.2

2.4

2.6

2.8

3.0

3.2

T
a
m

a
n
h
o
 d

a
 c

o
n
c
h
a
 (

c
m

)

 Inicial

 Final

CO 200 400 800 1600 3200

Concentração de TBBPA (mg.L-1)

* *



151 
 

 
 

testadas foram estatisticamente diferentes (p-valor de 0,0047). O teste de Tukey apontou 

que a concentração 3200 µg.L-1 foi estatisticamente diferente do controle (p-valor de 

0,0096). 

 

Figura 5.32 – Número médio de massas de ovos produzidos por Lymnaea stagnalis ao longo da 
exposição de toxicidade crônica (28 d) ao TBBPA padrão. 

 

Fonte: Autoria própria (2022). * significa diferença estatística entre a concentração de TBBPA e o controle 

 

5.3.4.6. TBBPA: concentrações de efeito e coeficiente de risco de toxicidade 

crônica 

 

A concentração de efeito na imobilidade e mortalidade em 50% dos indivíduos só 

foi possível de ser calculada para L. stagnalis (1742 µg.L-1), para as demais espécies a 

CE50 é superior a maior concentração utilizada nos bioensaios. Foi possível calcular a 

concentração de efeito na reprodução para três das seis espécies e a ordem de 

toxicidade seguiu a ordem P. longiseta (5,03 µg.L-1) > C. silvestrii (9,27 µg.L-1) > 

A. inaequalis (29,73 µg.L-1) (Tabela 5.17). 

O coeficiente de risco de toxicidade crônica foi calculado usando a Equação 3.8 

para o efeito reprodução e, portanto, pode ser calculado para A. inaequalis, P. longiseta 

e C. silvestrii (Tabela 5.17). O risco ecotoxicológico para as espécies estudadas 

considerando a concentração máxima detectada em lagos foi baixo, com coeficiente de 
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máxima detectada em rios, o risco ecotoxicológico foi insignificante para todas as 

espécies (CR < 1), com exceção de C. silvestrii, que apresentou baixo risco (CR de 1,36). 

 

Tabela 5.17- Valores de concentrações de efeito que causou de imobilidade ou mortalidade em 50% e 

dos indivíduos CE50 M) e em 50% e 10% da reprodução dos indivíduos (CE10/50 R) para A. inaequalis, P. 
longiseta C. silvestrii, C. sancticaroli e D. magna e L. stagnalis após bioensaio de toxicidade crônica com 

TBBPA. Nível de significância de 95%. 

 
A. 

inaequalis 
P. 

longiseta 
C. 

silvestrii 
D. 

magna 
C. 

sancticaroli 
L. 

stagnalis 

CE50 M (µg.L-1) > 640 > 160. n.a. n.a. > 960 1741,9 

CE50 R (µg.L-1) 29,73 5,03 9,27 > 800 > 960 > 3200 

CE10 R (µg.L-1) 25,58 2,49 8,44 > 800 > 960 > 3200 

CRlago 19,04 195,58 57,70 n.a. n.a. n.a. 

Risco Médio risco Alto risco Médio risco n.a. n.a. n.a. 

CRrios 3,59 36,95 10,90 n.a. n.a. n.a. 

Risco Baixo risco Médio risco Médio risco n.a. n.a. n.a. 

Fonte: Autoria própria (2022). n.a = não se aplica. 

 

5.3.5. Discussão sobre os impactos do TBBPA para a biota  
 

Apesar do TBBPA ser um dos retardantes de chama mais consumidos no mundo 

(RESEARCH AND MARKETS, 2022), há poucos estudos focados na detecção desse 

composto em águas doces e a maioria desses estudos se concentram na China (Tabela 

3.1, item 3.3). Um dos empecilhos que dificultam os estudos envolvendo o TBBPA é a 

necessidade de tecnologias e metodologias específicas (métodos analíticos como 

cromatografia líquida, espectrometria de massa, cromatografia gasosa, entre outros) para 

a identificação e quantificação desse composto, que podem variar para cada tipo de 

matriz (biótica ou abiótica) (OKEKE et al., 2022; QU et al., 2016). Outra dificuldade 

encontrada para as espécies mais resistentes ao TBBPA foi a diluição do composto 

respeitando o limite de solvente de 0,01% (v:v), mantendo o pH da solução-teste em no 

máximo 10, o que ocasionou a limitação do intervalo de concentrações testadas. Na 

revisão realizada por Pittinger e Pecquet (2018) a adição do solvente para a realização 

dos bioensaios não causou toxicidade nas espécies, porém os autores chamaram a 

atenção para o surgimento da precipitação do TBBPA em testes com intervalo de 

concentrações acima do limite de solubilidade. 
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De forma geral, foi observado um aumento da imobilidade ou mortalidade junto 

com o aumento das concentrações de TBBPA, sendo essa relação entre dose de TBBPA 

e resposta tóxica observada por outros autores, como em Hu et al. (2015a,b) e Yang et 

al. (2012a,b). Foi recuperado apenas um estudo utilizando oligoqueta da família Naididae 

(Limnodrilus hoffmeisteri), que aplicou o intervalo de concentrações de 500 a 

17920 µg.L- 1 usando o etanol como solvente (YANG et al., 2012a). A concentração de 

efeito calculada pelos autores foi de CE50 (96 h - 7852 µg.L-1), aproximadamente 7,5 

vezes maior comparado ao de A. inaequalis (96 h - 1483 µg.L-1) e 8 vezes maior que o 

calculado para P. longiseta (48 h - 976 µg.L-1).  

Cinco estudos recuperados avaliaram a toxicidade do TBBPA em crustáceos com 

intervalos de concentrações diferentes entre si e variando de 50 a 6400 µg.L-1. A CE50 

calculada para C. silvestrii de 678 µg.L-1 (48 h) for muito próxima da calculada por 

Waaijers et al. (2013) para D. magna de 600 µg.L-1 (48 h). Já a CE50 calculada para D. 

magna (48 h - 1070 µg.L-1) ficou acima da encontrada por Waaijers et al. (2013) e abaixo 

da calculada por Yang et al. (2012a) (48 h - 1336 µg.L-1). Pittinger e Pecquet (2018) não 

observaram imobilidade de D. magna nas concentrações testadas (1200 e 1800 µg.L-1). 

A espécie de camarão Macrobrachium nipponense possui sensibilidade próxima à D. 

magna com CE50 calculado de 1216 µg.L-1 para exposição de 96 h. As larvas de C. 

sancticaroli se mostraram extremamente mais sensíveis ao TBBPA quando comparado 

com Chironomus plumosus, com CE50 16 vezes menor do que à encontrada por Yang et 

al. (2012a). Vale ressaltar que o intervalo de concentrações usados no teste realizado 

por Yang et al. (2012a) foi de 1,6 a 102,4 mg.L- 1, muito superior a capacidade de diluição 

do composto e que não foi informado a concentração de solvente usado, apenas que não 

foi observada mortalidade no controle positivo.  

Outros efeitos não relacionados à mortalidade foram observados para o peixe 

Danio rerio em exposição de toxicidade aguda (96 h), como a má formação na desova e 

edema pericárdio (concentração > 500 µg.L-1) e alteração no fluxo sanguíneo 

(concentração > 100 µg.L-1) (YANG et al., 2014). Os autores também observaram 

genotoxicidade em concentrações a partir de 100 µg.L-1, com acréscimo de P53 (gene 

que desempenha um papel importante no controle do ciclo celular, reparação de DNA e 

indução de morte celular) e decréscimo em Bcl2 (gene relacionado ao controle de morte 
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celular), TBx1, Raldh2 e Bmp2b (genes que possuem papel importante no 

desenvolvimento cardíaco). Outra pesquisa realizada com peixe D. rerio também 

observou má formação, edema pericárdico, deficiência cerebral, cardíaca e sanguínea 

induzidas pelo TBBPA (WU et al., 2015). Outros efeitos comportamentais foram 

observados para a espécie de peixe Chana punctatus como hiperatividade, perda de 

equilíbrio e natação, alteração na pigmentação e secreção do muco (SHARMA; 

CHADHA; SAINI, 2018). 

Observando a curva SSD, não foi possível evidenciar uma tendência entre os 

grupos de organismos mais sensíveis, apesar da espécie de peixe Danio rerio ser o mais 

sensível ao composto. Pensando na distribuição da sensibilidade das espécies, se 

considerarmos a proteção a 95% da biota aquática e o HC5 de 0,102 mg.L-1 como o limite 

máximo de concentração a ser tolerado em corpos hídricos, todas as espécies estudadas 

nesta pesquisa estariam fora de perigo no que diz respeito a mortalidade/imobilidade. 

Nesse caso, a concentração do TBBPA presente nos efluentes dos reatores RA e RM 

testados na Hipótese A não seriam capazes de causar efeito agudo isoladamente, o que 

indica que a toxicidade observada nos bioensaios com os efluentes é proveniente da 

mistura dos compostos presentes nos mesmos. Se o limite máximo de TBBPA permitido 

em corpos hídricos se referisse à HC50, as espécies P. longiseta, C. silvestrii e D. magna 

poderiam ter sua densidade populacional diminuídas. Ressalta-se que mesmo utilizando 

o HC5 e garantindo a ausência de toxicidade aguda à 95% das espécies, a concentração 

de TBBPA de 102 µg.L-1 poderia causar efeitos de toxicidade crônica para A. inaequalis, 

P. longiseta e C. silvestrii. 

A necessidade de estudos ecotoxicológicos e de detecção de compostos de 

preocupação emergentes, como os retardantes de chama, é urgente. Nesse estudo, por 

exemplo, o coeficiente de risco foi calculado com base em concentrações de TBBPA 

detectadas em outros países pela ausência de dados para esse composto em águas ou 

efluentes do território brasileiro. Cristale et al. (2021) discutiram o fato do coeficiente de 

risco da classe de retardantes de chama éster fosfatos ser calculado com base em 

poucos estudos ecotoxicológicos e para águas coletadas em áreas próximas à indústria. 

Os autores deixaram como sugestão a necessidade das normativas incluírem mais 

compostos no monitoramento de qualidade e de mais estudos de toxicidade aguda e 
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crônica para melhor entendimento dos efeitos e riscos desses compostos em corpos 

hídricos. 

A CE10 obtida nos bioensaios de toxicidade aguda na ecotoxicologia pode ser 

utilizada para guiar o intervalo de concentração a ser usado nos bioensaios de toxicidade 

crônica, por exemplo, sendo a concentração mais alta do intervalo. Porém, essa tática 

não funcionou para as espécies estudadas nessa pesquisa. Para as espécies D. magna, 

C. sancticaroli e L. stagnalis o intervalo de concentrações foi insuficiente para efeito na 

reprodução. Por outro lado, para A. inaequalis e P. longiseta o intervalo de concentrações 

que causaram efeito na reprodução (CE50 de 29 e 5 µg.L-1 respectivamente) das espécies 

foram muito abaixo da CE10 obtidos nos bioensaios de toxicidade aguda (1023 e 

401 µg.L- 1 respectivamente). 

É interessante observar que as concentrações de TBBPA testadas em bioensaios 

de toxicidade crônica não alterou a taxa de mortalidade, porém, demonstrou efeito na 

reprodução para A. inaequalis, P. longiseta e C. silvestrii. Apesar de não ser possível 

fazer uma relação direta, estudos com peixe D. rerio indicaram que o TBBPA e seus 

metabólitos podem alterar a transcrição de genes ao longo das vias, e como o A. 

inaequalis e P. longiseta dependem da divisão celular para a reprodução assexuada pode 

ser que para essas espécies o TBBPA também influencia as rotas de transcrição genética 

(Liu et al. 2018). 

Dentre as duas espécies de crustáceos usadas, C. silvestrii se mostrou mais 

sensível ao TBBPA do que D. magna. As respostas de C. silvestrii não seguiram uma 

relação com a dose do composto, sendo a maior taxa de imobilidade observada nas 

concentrações mais baixas. Outro fato, é que a coloração dos indivíduos estava mais 

esbranquiçada que o normal.  

No presente estudo, não foram observados efeitos na longevidade e reprodução 

de D. magna, que apresentou baixa taxa de imobilidade inclusive na maior concentração 

testada (800 µg.L- 1). Corroborando com esses resultados, Pittinger e Pecquet (2018) não 

encontraram efeito na mobilidade ou crescimento dessa espécie em concentração de até 

980 µg.L-1 e não conseguiram calcular o EC50 para reprodução. Controversamente, 

efeitos na longevidade dos indivíduos foram observados por Yang et al. (2012a) com 
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CE10 de 47 µg.L-1, os autores também relataram alteração no número de ninhadas com 

CE10 de 139 µg.L-1.  

Com relação ao inseto C. sancticaroli, as respostas à exposição crônica ao TBBPA 

foram mais próximas ao encontrado na literatura para Chironomus tentans. A 

concentração de efeito na sobrevivência da espécie foi de CE50-10d de 1526 µg.L-1 

enquanto o CE50-14 d para C. tentans foi 1300 µg.L-1 (PITTINGER; PECQUET, 2018). Por 

outro lado, os autores conseguiram determinar que a menor concentração que causou 

efeito no crescimento da espécie C. tentans foi de 70 µg.L-1, enquanto para C. sancticaroli 

não houve diferença entre o tamanho larval dos organismos expostos até a concentração 

960 µg.L-1. 

Durante a exposição para avaliação de toxicidade crônica (28-d), o molusco L. 

stagnalis teve sua sobrevivência afetada apenas em concentrações superiores a 

800 µg.L-1 e apresentou diminuição de apetite na maior concentração testada 

(3200 µg.L- 1). Hu et al. (2015a) evidenciaram o efeito endócrino do TBBPA em bivalves 

de água salgada (Chlamys farreri), além de 439 genes envolvidos na imunidade, de ação 

antioxidante e resposta ao estresse, presentes em células do tecido digestivo, 

significativamente regulados positivamente ou negativamente. Corroborando com a 

ausência de mortalidade em baixas concentrações, após 70 d de exposição ao TBBPA 

em concentrações variando de 17 a 226 µg.L- 1, a espécie Mytilus edulis não teve sua 

sobrevivência afetada (PITTINGER; PECQUET, 2018). Entretanto, os autores relataram 

que no estudo com o molusco foram observadas diferenças no comprimento da concha 

e peso do tecido seco a partir da concentração 32 µg.L-1 e 126 µg.L-1 respectivamente. A 

redução no crescimento das conchas também foi observada para L. stagnalis, porém em 

concentrações mais elevadas (> 800 µg.L-1) e próximas às que reduziram o crescimento 

da concha do molusco Ruditapes philippinarum em quatro vezes (1000 µg.L-1) (JIANG et 

al., 2019). Ji et al. (2016) também observaram efeito de desregulação endócrina no 

molusco marinho Mytilus galloprovincialis após 30 dias de exposição ao TBBPA 

(10 µg.L- 1). Miglioli et al. (2021) avaliaram a toxicidade do TBBPA (1 e 10 µg.L-1) em 

larvas do molusco marinho Mytilus galloprovincialis e observaram calcificação irregular e 

má formação dos órgãos. Estudos com o primeiro estágio de vida de L. stagnalis podem 
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ser interessantes para a verificação da má formação das conchas e outras características 

de desenvolvimento.  

 Em testes com espécies de outros grupos, McCormick et al. (2010) observaram 

para embriões de peixe D. rerio mortalidade em 100% dos organismos na concentração 

800 µg.L-1, sendo observado diminuição da frequência cardíaca, edema do tronco e má-

formação na cauda em 400 µg.L-1. Além disso, o TBBPA afetou a longevidade de 10% 

dos peixes Carassius auratus e dos anfíbios Rana limnolocharis com CE10-30d de 522 e 

49 µg.L-1, respectivamente (YANG et al., 2012a). A espécie de alga Raphidocelis 

subcaptata se mostrou muito resistente ao TBBPA, não sendo observado efeitos 

negativos em concentrações de até 250 mg.L-1 (DEBENEST et al., 2010).  

A partir dos resultados para as espécies analisadas nessa pesquisa, para as que 

apresentaram efeito na reprodução, o risco ecotoxicológico referente à toxicidade crônica 

foi mais crítico do que para o de toxicidade aguda. Para A. inaequalis e C. silvestrii 

considerando a maior concentração detectada em lagos, foi evidenciado médio risco 

enquanto para P. longiseta alto risco. Considerando a maior concentração detectada em 

rios, o risco ecotoxicológico variou de baixo risco (A. inaequalis) à médio risco (P. 

longiseta e C. silvestrii). De forma geral, as espécies de ambiente tropical foram mais 

sensíveis ao TBBPA que as espécies de ambiente temperado (D. magna e L. stagnalis), 

o que reforça a importância do uso de espécies representativas da fauna local nos 

estudos e avaliação ecotoxicológica. Zhang et al. (2022) usaram como critério de 

avaliação de risco ecológico a concentração sem efeito previsto na reprodução 

(0,306 µg.L-1) e verificaram alto nível de risco ecológico em três dos setes locais 

analisados por eles (China). Os autores calcularam os coeficientes de risco a partir dos 

resultados obtidos na SSD, e obtiveram CR máximos de 3 e 15,9 para rio e lago, 

respectivamente. Os valores máximos de risco estimados por Zhang et al. (2022) são 

próximos ao calculado para A. inaequalis na presente pesquisa e inferiores aos 

calculados para P. longiseta e C. silvestrii. 

Devido ao elevado potencial tóxico de retardantes de chama halogenados, há 

estudos que vem buscando compostos não halogenados alternativos. Por exemplo, o 

retardante de chama aluminum diethylphosphinate (ALPI), cuja exposição em teste de 
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ecotoxicidade crônica em concentrações de até 30 mg.L-1 não causaram efeitos tóxicos 

nos embriões de peixe-zebra (Danio rerio) (ABE et al., 2021).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



159 
 

 
 

6. CONCLUSÃO 
 

Hipótese A: Aceita, ambos reatores conseguiram reduzir a toxicidade do afluente. 

• Os resultados dos bioensaios de toxicidade com efluente enriquecido com 

TBBPA antes (aflu) e após tratamento em reator acidogênico (eflu RA) e reator 

metanogênico (eflu RM) para as espécies, foram:  

• Teste de ecotoxicidade aguda – imobilidade ou mortalidade 

o Aflu: P. longiseta > C. sancticaroli >>A. inaequalis > C. silvestrii 

o Eflu RA: C. sancticaroli >> D. magna > P. longiseta > A. inaequalis > C. 

silvestrii 

o Eflu RM: C. silvestrii >> P. longiseta > A. inaequalis >>> C. sancticaroli = 

D. magna 

• Teste de ecotoxicidade crônica – reprodução  

o Aflu: P. longiseta > C. silvestrii >> A. inaequalis  

o Eflu RA: P. longiseta > C. silvestrii >> A. inaequalis  

o Eflu RM: C. silvestrii > A. inaequalis > P. longiseta  

• Houve diferença entre as eficiências dos reatores RA e RM em reduzir a 

toxicidade do afluente, apresentando unidade tóxica média da mais tóxica a 

menos tóxica: 

o Teste de ecotoxicidade aguda: afluente (3,05) > efluente RA (2,93) > 

efluente RM (1,62) 

o Teste de ecotoxicidade crônica: afluente (11,13) > efluente RA (5,65) > 

efluente RM (3,27) 

• Não conformidade de acordo com a recomendação de ausência de toxicidade 

aguda; 

• Os bioensaios se mostraram eficiente ferramenta para o monitoramento de 

efluentes domésticos e para avaliação de novas tecnologias de tratamento. 
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Hipótese B: Parcialmente aceita. Apesar de afetar negativamente a biota, os 

efeitos de toxicidade aguda requerem elevadas concentrações do TBBPA. 

• O TBBPA influenciou negativamente a sobrevivência/ mobilidade das espécies em 

concentrações a partir de 600 µg.L-1, não sendo possível estimar a concentração de 

efeito em L. stagnalis; 

• Para as condições de concentrações testadas, o risco ecotoxicológico do TBBPA 

(baseado no coeficiente de risco) indicou baixo risco de toxicidade aguda se as 

espécies estudadas estivessem habitando lagos e risco de toxicidade aguda 

insignificante caso estivessem habitando rios; 

• O TBBPA se mostrou extremamente tóxico para P. longiseta, afetando 

significativamente a reprodução a espécie em concentração abaixo de 5 µg.L-1. 

Allonais inaequalis e C. silvestrii também tiveram sua reprodução afetada em teste 

de ecotoxicidade aguda; 

• Apesar de não afetar a reprodução (número de massas de ovos), o TBBPA se 

mostrou tóxico para a sobrevivência de L. stagnalis ao longo de 28 dias com CE50 

de 1742 µg.L-1; 

• O risco ecotoxicológico do TBBPA (baseado no coeficiente de risco) indicou médio 

risco de toxicidade crônica se as espécies estudadas estivessem habitando lagos 

ou rios. 
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7. CONSIDERAÇÕES FINAIS 
 

Diante dos resultados e discussões apresentadas para testar a Hipótese A, 

referente ao uso de ecotoxicologia no monitoramento de efluentes, destaca-se alguns 

pontos que podem ser trabalhados: 

• Delineamento experimental: apesar de para a maioria das espécies ter sido possível 

fazer a comparação entre o afluente e os efluentes, seria interessante revisar o 

número de diluições utilizadas ou número de réplicas para ser possível a realização 

de todas as amostras testadas (no caso dessa pesquisa, afluente, efluente RA e 

efluente RM) simultaneamente. Dessa forma, o mesmo lote de indivíduos será 

utilizado para avaliar as diferentes amostras, e a comparação entre elas excluem a 

variabilidade de lotes; 

• Estudos com peixes: conforme observado na Curva de Distribuição de Sensibilidade 

de Espécies para o TBBPA, espécies de peixes se mostraram sensíveis à menores 

concentrações do composto. Seria interessante adicionar embriões de Danio rerio, 

por exemplo, para avaliar à toxicidade dos efluentes uma vez que requerem baixo 

volume de efluentes para realização dos testes; 

• Estudos multi-espécies: para investigar a interação das amostras com as espécies, a 

aplicação de ensaios de multi-espécies como os microcosmos poderiam ser 

aplicados; 

• Expandir as análises dos subprodutos: devido a observação do aumento de toxicidade 

para algumas espécies no efluente tratado, sugiro que sejam expandidas as análises 

de quantificação químicas para os possíveis subprodutos de decomposição do 

TBBPA (p.e. bisfenol A), para tentar expandir o entendimento sobre a toxicidade 

dessa mistura complexa; 

• Expandir as análises para cenários reais: na presente pesquisa foi realizada uma 

tentativa de expandir os resultados que foram encontrados para os efluentes 

sintéticos tratados em reatores de bancada para um cenário de lançamento desse 

efluente em corpos hídricos. Porém, há uma dificuldade em se obter os dados 

atualizados de corpos hídricos que normalmente recebem esses efluentes além de se 

obter a vazão de efluente média gerada em um município. Parcerias entre 
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Universidade e agências responsáveis pelo serviço de tratamento de efluentes podem 

auxiliar na criação de cenários mais realistas de lançamentos. 

 

Além disso, diante dos resultados e discussões apresentadas para testar a 

Hipótese B, referente à avaliação da toxicidade do TBBPA isolado, destaca-se alguns 

pontos que podem ser trabalhados: 

• Expandir os grupos de espécies: na presente pesquisa foi utilizada diferentes 

espécies de invertebrados aquáticos. Para obter uma visão mais sistêmica dos efeitos do 

TBBPA no equilíbrio ecológico, seria interessante adicionar estudos com espécies 

produtoras e consumidores secundários; 

• Avaliação da biomagnificação: a bioacumulação do TBBPA em espécies animais vem 

sendo reportada na literatura, a realização de um teste no qual algas fosses expostas ao 

TBBPA e depois servissem de alimento para crustáceos possibilitaria analisar se o 

TBBPA pode ser ingerido junto ao alimento. Esses crustáceos poderiam então ser usado 

de alimento para peixes. Assim, seria possível avaliar a biomagnificação do TBBPA ao 

longo da cadeia trófica.  

• Ensaios de sedimento: além da presença em água, o TBBPA já foi detectado em 

sedimentos e lodos. A realização de testes ecotoxicológicos com a contaminação do 

sedimento poderia trazer maior clareza das formas de interação entre espécies 

epibentônicas ou bentônicas e o composto. 
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APÊNCICE A - COMPOSIÇÃO DO AFLUENTE SINTÉTICO 
 

Para o preparo do afluente seguiu-se o protocolo descrito por Macêdo et al. (2020). 

Assim, o afluente sintético foi feito por meio da adição de 260 mg.L-1 de extrato de carne, 

500 mg.L-1 de bicarbonato de sódio (NaHCO3), 45 mg.L-1 de sacarose e 142,5 mg.L-1 de 

amido. O amido foi autoclavado em Autoclave Vertical CS, da marca Prismatec, por 15 

minutos a 120 °C e pressão de 1,0 atm para completa diluição. Para evitar a limitação do 

processo anaeróbio foi adicionada 1 mL.L-1 de solução de micronutrientes na mistura.  
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APÊNCICE B - COMPOSIÇÃO DO COMPOSTO ALIMENTAR TETRAMIN® 
 

Conforme descrito na embalagem, a composição básica da ração TetraMin® é: 

arroz integral, extrato de levedura, farelo de aveia, farelo de soja, algas marinhas 

calcárias, farinha de camarão, farinha de peixe, fosfato de cálcio, glúten de trigo, lecitina 

de soja refinado, proteína de batata, vitamina C, etoxiquin, sorbitol, beta caroteno, bixina, 

corantes artificiais amarelo crepúsculo, amarelo tartrazina, azul indigotina e vermelho 

eritrozina.  

 

Figura S 1 – Foto ilustrativa do composto usado para alimentação dos organismos. 

 

 

Fonte: PETLAND (2022)  
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APÊNCICE C – ÁGUA RECONSTITUÍDA DAPHNIA MAGNA 
 

A água reconstituída preparada no Brasil e na Holanda foram utilizadas no cultivo 

dos organismos e como solução para diluição na realização dos testes ecotoxicológicos. 

 

Água reconstituída Daphnia magna feita no Brasil 

 

Para o preparo da água reconstituída de D. magna no Brasil foram utilizada quatro 

soluções, sendo elas: 1) cloreto de cálcio ( concentração de 73,5 g.L-1 de CaCl2.2H2O), 

2) sulfato de magnésio (concentração de 123,3 g.L-1 de MgSO4.7H2O), 3) cloreto de 

potássio (concentração de 5,8 g.L-1 de KCl) e 4) bicarbonato de sódio (concentração de 

64,8 g.L-1 de NaHCO3). Todas as soluções foram feitas de acordo com as normas da 

ABNT (ABNT, 2022a), dissolvendo as substâncias em 1 L de água deionizada. Para o 

preparo de 20 L de água reconstituída foram adicionados 64 mL da solução 1 e 16 mL 

das soluções 2, 3 e 4.  

 

Água reconstituída Daphnia magna feita na Holanda 

 

Para o preparo de 10 litros de água reconstituída de D. magna na Vrije Universiteit 

Amsterdam foram utilizadas três soluções, sendo elas: 10 mL de cloreto de cálcio 

(CaCl2.2H2O), 10 mL de bicarbonato de sódio (NaHCO3) e 100 µL de selenito de sódio 

(Na2SeO3). Além disso, foi adicionado 3.33 g de sal marinho, previamente dissolvido em 

água Milli-Q por 5 minutos em 50°C. 
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APÊNCICE D - ÁGUA RECONSTITUÍDA CERIODAPHNIA SILVESTRII 
 

Para o preparo da água reconstituída de C. silvestrii foram utilizadas duas 

soluções, sendo elas: 1) sulfato de cálcio dihidratado ( concentração de 1,5 g.L-1 de 

CaSO4.2H2O) e 2) sulfato de magnésio heptahidratado (concentração de 6,1 g.L-1 de 

MgSO4.7H2O), cloreto de potássio (concentração de 0,2 g.L-1 de KCl) e bicarbonato de 

sódio (concentração de 4,8 g.L-1 de NaHCO3). Todas as soluções foram feitas de acordo 

com as normas da (ABNT, 2022b), dissolvendo as substâncias em 1 L de água 

deionizada. Para o preparo de 20 L de água reconstituída foram adicionados 400 mL da 

solução 1 e 200 mL da solução 2.  
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APÊNCICE E - PREPARO DO MEIO L.C. OLIGO 
 

Para o cultivo da alga Raphidocelis subcapitata foi utilizado o meio L.C. Oligo 

(ABNT, 2018). Esse meio foi preparado a partir de sete soluções (Tabela S1). As soluções 

foram armazenadas sob refrigeração em frascos de vidro. 

 

Tabela S 1 - Soluções para preparo do meio L.C.Oligo. 

 Descrição Peso (mg) Modo de preparo 
Volume para preparo de 

1000 mL do meio L.C. 
Oligo (mL) 

Solução 1 Ca(NO3)2.4H2O 4000 

Dissolver em 100 mL 
de água deionizada 

1,0 

Solução 2 KNO3 10000 1,0 

Solução 3 MgSO4.7H2O 3000 1,0 

Solução 4 K2HPO4 4000 1,0 

Solução 5 

CuSO4.5H2O 30 

Dissolver em 
1000 mL de água 

deionizada 

0,5 

(NH4)6Mo7O24.4H2O 60 

ZnSO4.7H2O 60 

CoCl2.6H2O 60 

Mn(NO3)2.4H2O 60 

C6H8O2.H2O 60 

H3BO3 60 

Solução 6 

C6H5FeO7.5H2O 1625 

0,5 FeCl3.6H2O 625 

FeSO4.7H2O 625 

Solução 7 NaHCO3 15000 1,0 

Fonte: ABNT, 2018. 

 

O preparo do meio L.C. Oligo seguiu as seguintes etapas: 

• Adicionou-se 500 mL de água deionizada em um balão volumétrico de 

1000 mL; 

• Foi adicionado 1 mL das soluções 1, 2, 3, 4 e 7 e 0,5 mL das soluções 5 e 

6; 

• O volume do balão foi completado com água deionizada até atingir o 

menisco;  

• A solução foi agitada por 1 hora antes de ser autoclavada em agitador da 

marca Corning, modelo PC-420D sem aquecimento;  
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• O volume da solução agitada foi dividido em dois Erlenmeyer de 250 mL 

preenchidos com 100 mL e um Erlenmeyer de 2 L preenchido com 800 mL; 

• Todos os frascos foram tampados com um tampão composto por gaze e 

algodão, cobertos com papel filme e esterilizado por 15 minutos a 120°C e 

pressão de 1,0 atm em autoclave vertical, da marca Prismatec. Também 

foram autoclavados uma pipeta de 10 mL (utilizada para a entrada do 

oxigênio) e os tubos tipo Falcon (usados posteriormente na centrifugação). 

 

A inoculação da alga ocorreu em bancada esterilizada com álcool 70% com o 

auxílio do bico de Bunsen para manter a esterilização. Cada frasco de 250 mL recebeu 

cerca de 75 mL de inóculo e o frasco de 2 L recebeu cerca de 850 mL de inóculo.  

Todos os frascos permanecerão em sala aclimatada com fotoperíodo de 16h 

luz/8h escuro. Os novos inóculos (Erlenmeyer menores) foram mantidos nessas 

condições por 15 dias até nova inoculação. O frasco maior foi conectado à aeração por 

meio de uma pipeta e permaneceu nessas condições por 7 dias (fase exponencial de 

crescimento), quando a solução é encaminhada para centrifugação (Figura S.2).  

 

Figura S 2 -- Cultivo de Raphidocelis subcapitata. 

 

Fonte: Acervo pessoal da autora (2019).
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APÊNCICE F - PREPARO DA SUSPENSÃO ALGÁCEA 
 

O conteúdo do Erlenmeyer de 2L descrito no Anexo E, foi centrifugado em 

Centrífuga modelo 206 BL Excelsa® II, marca FANEM por 10 minutos com rotação de 

3000 rpm para seu adensamento. As algas sedimentadas foram ressuspensas e 

armazenadas em um frasco plástico tampado em geladeira à 4-7°C e o sobrenadante 

descartado (Figura S.3).  

 

Figura S 3  – Suspensão alimentar de Raphidocelis subcapitata. 

 

Fonte: Acervo pessoal da autora (2018). 

 

Para determinar a densidade de alga na solução era feita a contagem das células 

por meio da câmara de Neubauer (Figura S.4). 

 

Figura S 4  – Contagem de células de Raphidocelis subcapitata com o auxílio da câmara de Neubauer. 

 

Fonte: Acervo pessoal da autora (2018). 
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APÊNCICE G – PARÂMETROS DAS SOLUÇÕES-TESTE NOS BIOENSAIOS 
DE TOXICIDADE AGUDA (TESTE DA HIPÓTESE A) 
 

A média e o desvio-padrão dos parâmetros das soluções -teste medidos com o 

auxílio da sonda multiparâmetro (modelo AKLA 32761) para os ensaios realizados com 

o afluente e os efluentes do reator acidogênico (RA) e do reator metanogênico (RM) estão 

nas Tabelas S2 a S4. 

 

Tabela S 2 – Relação dos parâmetros oxigênio dissolvido (OD, mg O2.L-1), condutividade elétrica (CE, 
μs.cm-1) e pH mensurados nos testes de ecotoxicidade aguda com o afluente dos reatores (efluente 

sintético enriquecido com 100 µg TBBPA.L-1) 

  CO 6% 12% 25% 50% 100% 

A. 
inaequalis 

OD 5,4 ± 0,2 4,10 ±2,7 3,4 ±3,1 2,6 ± 2,3 1,6 ± 1,4 1,00 ± 0,7 
CE 47,5 ± 1,9 97,30 ± 1,3 164,3 ± 6,8 325,5 ± 4,9 619 ± 4,2 1196 ± 0,0 
pH 7,6 ± 0,1 6,4 ± 0,2 6,3 ± 0,1 6,6 ± 0,1 7,2 ± 0,3 8,2 ± 0,1 

C. silvestrii 
OD 4,8 ± 0,8 4,7 ± 0,6 4,5 ± 1,1 4,7 ± 0,8 4,7 ± 1,0 3,4 ± 3,0 
CE 158,3 ± 3,2 183,2 ± 6,9 194,0 ± 8,5 258,5 ± 0,7 349,5 ± 23,3 559,0 ± 19,8 
pH 7,3 ± 0,1 7,2 ± 0,3 6,9 ± 0,3 7,2 ± 0,1 7,1 ± 0,1 7,4 ± 0,1 

C. 
sancticaroli 

OD 4,6 ± 0,3 4,7 ± 0,3 4,8 ± 0,6 4,3 ± 0,4 3,5 ± 0,3 3,1 ± 0,6 

CE 56,4 ± 4,1 95,1 ± 2,1 130,2 ± 2,9 203,1 ± 6,8 316,7 ± 30,4 621,8 ± 6,4 

pH 7,2 ± 0,2 6,3 ± 0,1 6,3 ± 0,1 6,8 ± 0,4 7,2 ± 0,3 8,0 ± 0,2 

P. longiseta 

OD 4,8 ± 0,3 4,3 ± 0,3 4,1 ± 0,7 3,5 ± 0,2 3,3 ± 0,1 2,7 ± 0,4 

CE 57,7 ± 2,8 90,5 ± 1,7 124,1 ± 2,3 195,4 ± 3,0 302,7 ± 37,9 601,8 ± 8,6 

pH 7,4 ± 0,4 6,2 ± 0,1 6,2 ± 0,1 6,5 ± 0,1 6,8 ± 0,2 7,5 ± 0,1 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

Tabela S 3 – Relação dos parâmetros oxigênio dissolvido (OD, mg O2.L-1), condutividade elétrica (CE, 
μs.cm-1) e pH mensurados nos testes de ecotoxicidade aguda com o efluente do reator acidogênico (RA) 

  CO 6% 12% 25% 50% 100% 

A. 
inaequalis 

OD 5,8 ± 0,2 4,8 ± 0,6 3,8 ± 0,4 3,7 ± 1,1 2,6 ± 1,0 1,85 ± 0,8 
CE 41,5 ± 3,7 108,3 ± 11 174,7 ± 10,4 341,7 ± 16,2 643,0 ± 24,0 1211 ± 15 
pH 7,6 ± 0,4 6,8 ± 1,2 6,7 ± 0,9 6,6 ± 0,8 6,6 ± 0,7 6,7 ± 0,6 

C. silvestrii 
OD 7,0 ± 0,2 6,8 ± 0,4 6,9 ± 0,1 6,7 ± 0,7 6,1 ± 0,7 6,0 ± 0,8 
CE 151,1 ± 15,4 269,5 ± 11 401,7 ± 7 581,3 ± 14 936,7 ± 106 1802,7 ± 24 
pH 7,6 ± 0,2 7,5 ± 0,1 7,5 ± 0,1 7,6 ±0,1 7,7 ± 0,2 7,7 ± 0,4 

C. 
sancticaroli 

OD 5,7 ± 0,3 3,1 ± 1,3 2,3 ± 1,6 1,8 ± 1,1 1,1 ± 0,7 0,7 ± 0,4 

CE 36,4 ± 2,0 96,8 ± 0,6 161,9 ± 3,4 327,2 ± 2,5 620,5 ±2,1 1196 ± 0 

pH 7,1 ± 0,1 5,7±0,1 5,7 ± 0,2 5,6 ± 0,2 5,8 ± 0,1 6,0 ± 0 

D. magna 
 

OD 5,6* 4,3* 1,6* 1,6* 1,2* 1,1* 
CE 620* 650* 676* 756* 901* 1193* 
pH 7,56* 7,33* 7,16* 7,08* 6,98* 6,92* 

P. longiseta 
OD 2,9 ± 0,2 3,9 ± 0,2 3,7 ± 0,2 3,2 ± 0,2 3,8 ± 0,1 3,0 ± 0,3 
CE 53,9 ± 0,6 165,5 ± 2,8 212,2 ± 2,5 335,5 ± 7,1 636,2 ± 15,9 1227,2 ± 19,4 
pH 6,9 ± 0,1 6,3 ± 0,1 6,2 ± 0,2 6,3 ± 0,1 6,6 ± 0,4 7,5 ± 0,2 

Fonte: Autoria própria (2022). *valores referentes apenas ao início do teste 
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Tabela S 4 – Relação dos parâmetros oxigênio dissolvido (OD, mg O2.L-1), condutividade elétrica (CE, 
μs.cm-1) e pH mensurados nos testes de ecotoxicidade aguda com o efluente do reator metanogênico 

(RM) 

  CO 6% 12% 25% 50% 100% 

A. inaequalis 
OD 5,8 ± 0,2 5,3 ± 0,1 4,8 ± 0,7 4,4 ± 0,7 3,7 ± 0,4 3,7 ± 0,7 
CE 37,0 ± 8,6 131,9 ± 5,7 247,5 ± 4,5 458,3 ± 7,8 871,3 ± 12,8 1683,3 ± 10,3 
pH 7,6 ± 0,5 7,0 ± 0,8 6,8 ± 0,6 7,0 ± 0,6 7,5 ± 0,6 8,0 ± 0,3 

C. silvestrii 
OD 7,0 ± 0,2 6,0 ± 0,7 6,3 ± 0,5 6,6 ± 0,4 6,4 ± 0,6 6,8 ± 0,7 
CE 151,1 ± 15,4 203,2 ± 24 270 ± 8,5 549,3 ± 17 935,5 ± 11 1686,2 ± 31 
pH 7,6 ± 0,2 7,6 ± 0,1 7,8 ± 0,2 8,0 ± 0,3 8,2 ± 0,3 8,3 ± 0,4 

C. sancticaroli 

OD 5,73 ± 0,3 4,8 ± 0,8 4,05 ± 2 3,65 ± 2 2,85 ± 1,8 2,85 ± 2,2 

CE 36,43 ± 2,0 130,7 ± 9 246,5 ± 8 459 ± 9,9 871,5 ± 18 1668,5 ± 6,4 

pH 7,12 ± 0,1 6,77 ± 1,4 6,63 ± 1,1 6,86 ± 1 7,41 ± 0,97 7,91 ± 0,55 

D. magna 

OD 5,6* 3,5* 4,3* 3,5* 3,8* 2,8* 

CE 620* 663* 734* 870* 1112* 1586* 

pH 7,11* 6,57* 6,40* 6,55* 7,43* 8,01* 

P. longiseta 

OD 2,9 ± 0,2 3,9 ± 0,2 3,8 ± 0,1 3,9 ± 0,1 4,1 ± 0,1 3,6 ± 0,0 

CE 53,9 ± 0,6 168,3 ± 1,4 250,2 ± 3,9 455,7 ± 10,2 862,2 ± 15,2 1656,5 ± 6,4 

pH 7,2 ± 0,0 6,2 ± 0,1 6,6 ± 0,2 7,2 ± 0,7 7,6 ± 0,4 8,3 ± 0,2 

Fonte: Autoria própria (2022). *valores referentes apenas ao início do teste 
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APÊNCICE H – PARÂMETROS DAS SOLUÇÕES-TESTE NOS BIOENSAIOS 
DE TOXICIDADE CRÔNICA (TESTE DA HIPÓTESE A) 
 

A média e o desvio-padrão dos parâmetros das soluções -teste medidos com o 

auxílio da sonda multiparâmetro (modelo AKLA 32761) para os ensaios realizados com 

o afluente e os efluentes do reator acidogênico (RA) e do reator metanogênico (RM) estão 

nas Tabelas S5 a S7. 

 

Tabela S 5 – Relação dos parâmetros oxigênio dissolvido (OD, mg O2.L-1), condutividade elétrica (CE, 
μs.cm-1) e pH mensurados nos testes de ecotoxicidade crônica com o afluente dos reatores (enriquecido 

com 100 µg TBBPA.L-1) 

  CO 6% 12% 25% 50% 100% 

A. 
inaequalis 

OD 4,2 ± 0,1 4,4 ± 0,6 3,5 ± 2,3 4,1 ± 0,7 3,8 ± 0,6 3,5 ± 1,1 
CE 49,2 ± 21 87,9 ± 25 122,9 ± 28 200,2 ± 32 330 ± 49 596 ± 70 
pH 6,7 ± 0,9 6,4 ± 0,4 6,3 ± 0,0 7,3 ± 0,9 7,3 ± 0,7 7,4 ± 0,2 

C. silvestrii 
OD - - - - - - 
CE 190,5 ± 36 188,5 ± 11 202 ± 22,6 231,5 ± 44 355,5 ± 28 540,5 ± 35 
pH 8,1 ± 0,3 8,2 ± 0,2 8,2 ± 0,2 8,2 ± 0,2 8,3 ± 0,2 8,4 ± 0,1 

C. 
sancticaroli 

OD 5,7 ± 0,2 5,0 ± 0,5 4,5 ± 0,5 441 ± 0,3 4,5 ± 1,1 4,8 ± 1,1 

CE 49,8 ± 11,6 82,1 ± 16 114,5 ± 18 195,5 ± 20 321 ± 53,7 605,5 ± 108 

pH 6,9 ± 0,4 6,2 ± 0,5 5,8 ± 0,8 6,6 ± 0,0 6,9 ± 0,7 7,6 ± 0,9 

P. longiseta 

OD 4,2 ± 0,2 4,1 ± 1,0 4,7 ± 0,6 4,1 ± 0,8 3,9 ± 0,6 3,2 ± 1,6 

CE 57,2 ± 32,5 98,6 ± 40 129,8 ± 37 205,2 ± 39 338 ± 60,8 630,5 ± 118 

pH 6,8 ± 1,1 6,6 ± 0,6 6,6 ± 0,3 7,5 ± 0,6 7,6 ± 0,3 7,7 ± 0,2 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

Tabela S 6 – Relação dos parâmetros oxigênio dissolvido (OD, mg O2.L-1), condutividade elétrica (CE, 
μs.cm-1) e pH mensurados nos testes de ecotoxicidade crônica com o efluente do reator acidogênico (RA) 

  CO 6% 12% 25% 50% 100% 

A. 
inaequalis 

OD 6,0 ± 0,6 5,7 ± 0,4 4,6 ± 0,5 4,5 ± 0,4 3,1 ± 0,7 2,1 ± 0,8 
CE 43 ± 3,2 108,7 ± 15 177,1 ± 11 340 ± 25 641,5 ± 36 1211 ± 21 
pH 7,7 ± 0,5 6,8 ± 1,7 6,8 ± 1,2 6,8 ± 0,9 6,7 ± 0,9 6,7 ± 0,9 

C. 
sancticaroli 

OD 4,3 ± 0,4 4,3 ± 0,2 4,5 ± 0,6 4,2 ± 0,2 4,7 ± 0,2 4,1 ± 0,4 

CE 91,7 ± 15 190 ± 10 277 ± 11 501 ± 8 876 ± 35 1759 ± 100 

pH 7,2 ± 0,1 6,9 ± 0,1 6,8 ± 0,1 6,9 ± 0,1 7,1 ± 0,2 7,3 ± 0,3 

P. longiseta 
OD 4,65 ± 0,0 4,7 ± 0,1 4,2 ± 0,0 3,6 ± 0,0 4,1 ± 0,1 3,2 ± 0,3 
CE 56,5 ± 1,0 166,9 ± 2,2 219,7 ± 3,2 340 ± 3,5 641,5 ± 16,9 1222,2 ± 30,7 
pH 7,6 ± 0,0 7,1 ± 0,1 6,9 ± 0,1 7,0 ± 0,1 7,3 ± 0,3 7,9 ± 0,2 

Fonte: Autoria própria (2022). Não foram realizadas as medições dos parâmetros para C. silvestrii 
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Tabela S 7 – Relação dos parâmetros oxigênio dissolvido (OD, mg O2.L-1), condutividade elétrica (CE, 
μs.cm-1) e pH mensurados nos testes de ecotoxicidade crônica com o efluente do reator metanogênico 

(RM) 

  CO 6% 12% 25% 50% 100% 

A. inaequalis 
OD 5,8 ± 0,2 5,7 ± 0,5 5,5 ± 0,0 5,2 ± 0,1 4,5 ± 0,6 4,4 ± 0,1 
CE 42,9 ± 3,2 133 ± 6,4 248,5 ± 4,9 457,5 ± 12 871 ± 18 1698 ± 35 
pH 7,7 ± 0,5 7,1 ± 0,8 6,9 ± 0,6 7,2 ± 0,5 7,7 ± 0,6 8,0 ± 0,4 

C. sancticaroli 

OD 4,93 ± 0,2 4,7 ± 0,1 4,56 ± 0,2 4,56 ± 0,2 4,86 ± 0,3 4,3 ± 0,1 

CE 52,2 ± 1 163,6 ± 2 251,9 ± 3 482,6 ± 14 913 ± 11 1754 ± 25 

pH 6,9 ± 0,1 6,7 ± 0,2 6,7 ± 0,2 7,13 ± 0,4 7,9 ± 0,5 8,8 ± 0,2 

P. longiseta 

OD 4,6 ± 0,1 4,7 ± 0,1 4,2 ± 0,1 3,6 ± 0,1 4,1 ± 0,1 3,2 ± 0,3 

CE 56,5 ± 5 169,5 ± 2,4 241,2 ± 14 400 ± 67 765 ± 128 1441 ± 251 

pH 7,6 ± 0,4 7,0 ± 0,9 7,3 ± 0,8 7,8 ± 0,8 8,3 ± 0,5 8,8 ± 0,5 

Fonte: Autoria própria (2022). Não foram realizadas as medições dos parâmetros para C. silvestrii 
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APÊNCICE I – PARÂMETROS DAS SOLUÇÕES-TESTE NOS BIOENSAIOS 
DE TOXICIDADE AGUDA E CRÔNICA COM O TBBPA PADRÃO (TESTE DA 
HIPÓTESE B) 
 

A média e o desvio-padrão dos parâmetros das soluções -teste medidos com o 

auxílio de um condutivímetro digital portátil (marca IonLab, modelo Con-300) e um 

medidor de pH portátil (marca IonLab, modelo pH-300) para os ensaios de toxicidade 

aguda e crônica realizados com o TBBPA padrão (isolado). 

 

Tabela S 8 – Relação dos parâmetros pH e condutividade elétrica (CE, μs.cm-1) mensurados nos testes 
de ecotoxicidade aguda e crônica com TBBPA isolado para Allonais inaequalis. 

Teste de toxicidade 
aguda 

pH CE 
Teste de toxicidade 

crônica 
pH CE 

0 8,86 ± 0,12 185,7 ± 30 0 7,94 ± 0,07 60,7 ± 3 

150 8,99 ± 1,33 231,5 ± 13 3,75 7,98 ± 0,69 57,5 ± 19 

300 8,99 ± 1,06 239,5 ± 13 7,5 7,90 ± 0,64 58,0 ± 18 

600 9,02 ± 1,06 238,5 ± 11 15 8,00 ± 0,76 53,5 ± 13 

1200 8.97 ± 1,09 242,5 ± 20 30 7,98 ± 0,79 58,5 ± 13 

2400 8,77 ± 0,87 155 ± 6 60 8,02 ± 0,81 57,0 ± 19 

   120 8,44 ± 0,09 76,5 ± 16 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

Tabela S 9 – Relação dos parâmetros pH e condutividade elétrica (CE, μs.cm-1) mensurados nos testes 
de ecotoxicidade aguda e crônica com TBBPA isolado para Pristina longiseta. 

Teste de toxicidade 
aguda 

pH CE 
Teste de toxicidade 

crônica 
pH CE 

0 8,52 ± 0,20 168,2 ± 50 0 7,78 ± 0,00 62,2 ± 1,5 

75 8,65 ± 1,55 217,5 ± 22 3,75 7,66 ± 0,24 61,0 ± 24 

150 8,79 ± 1,56 222 ± 27 7,5 7,43 ± 0,02 63,5 ± 26 

300 8,75 ± 1,60 226 ± 32 15 7,53 ± 0,11 63,5 ± 27 

600 8.75 ± 1,40 224,5 ± 30 30 7,49 ± 0,11 64,0 ± 27 

1200 8,80 ± 1,44 228,5 ± 40 60 7,56 ± 0,16 63,5 ± 26 

2400 8,45 ± 1,32 144,0 ± 10 120 8,08 ± 0,42 77,0 ± 20 

Fonte: Autoria própria (2022). 
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Tabela S 10 – Relação dos parâmetros pH e condutividade elétrica (CE, μs.cm-1) mensurados nos testes 
de ecotoxicidade aguda e crônica com TBBPA isolado para Ceriodaphnia silvestrii. 

Teste de toxicidade 
aguda 

pH CE 
Teste de toxicidade 

crônica 
pH CE 

0 7,86 ± 0,05 154,7 ± 7,5 0 8,03 ± 0,07 155 ± 7 

37,5 7,84 ± 0,27 156 ± 14,1 3,75 8,04 ± 0,15 154 ± 11 

75 7,94 ± 0,10 156± 7,07 7,5 8,08 ± 0,11 157 ± 4 

150 7,90 ± 0,09 160 ± 4,2 15 8,08 ± 0,11 158 ± 0,3 

300 8,13 ± 0,20 173,5± 10,6 30 8,09 ± 0,12 158 ± 3 

600 8,47 ± 0,61 184 ± 4,2 60 8,06 ± 0,13 161 ± 2 

1200 8,50 ± 0,60 189,5 ± 4,9 120 8,07 ± 0,09 161 ± 3 

   240 8,09 ± 0,09 161 ± 4 

   480 8,09 ± 0,09 162 ± 7 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

Tabela S 11 – Relação dos parâmetros pH e condutividade elétrica (CE, μs.cm-1) mensurados nos testes 
de ecotoxicidade aguda e crônica com TBBPA isolado para Chironomus sancticaroli. 

Teste de toxicidade 
aguda 

pH CE 
Teste de toxicidade 

crônica 
pH CE 

0 8,73 ± 1,52 188,7 ± 24 0 8,96 ± 0,05 67,0 ± 15 

37,5 8,85 ± 1,28 225,5 ± 0,7 7,5 8,34 ± 0,93 103,5 ± 67 

75 8,84 ± 1,31 233 ± 10,6 15 8,76 ± 0,34 87 ± 37 

150 8,91 ± 1,44 233 ± 0 30 8,50 ± 0,65 101,5 ± 59 

300 8,84 ± 1,29 237 ± 17 60 8,55 ± 0,53 88,0 ± 40 

600 8,85 ± 1,30 235 ± 16 120 8,9 ± 0,07 93,5 ± 47 

1200 8,77 ± 1,38 245 ± 17 240 8,56 ± 0,56 100,0 ± 54 

2400 8,61 ± 1,09 155 ± 6 480 8,36 ± 0,80 102,5 ± 57 

   960 7,82 ± 1,52 115,5 ± 81 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 

Tabela S 12 – Medidas de pH nos testes de ecotoxicidade aguda e crônica com TBBPA isolado para 
Daphnia magna. 

Teste de toxicidade 
aguda 

pH 
Teste de toxicidade 

crônica 
pH 

0 7,12 ± 0,05 0 7,44 ± 0,02 

819 7,17 ± 0,04 50 7,48 ± 0,02 

1024 7,18 ± 0,014 100 7,51± 0,01 

1280 7,20 ± 0,02 200 7,53 ± 0,02 

1600 7,21 ± 0,03 400 7,55 ± 0,01 

2000 7,22 ± 0,02 800 7,55 ± 0,04 

Fonte: Autoria própria (2022). 
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Tabela S 13 – Medidas de pH nos testes de ecotoxicidade aguda e crônica com TBBPA isolado para 
Lymnaea stagnalis. 

Teste de toxicidade 
aguda 

pH 
Teste de toxicidade 

crônica 
pH 

0 7,98 ± 0,24 0 8,06 ± 0,11 

200 8,06 ± 0,16 200 7,98 ± 0,3 

400 8,04 ± 0,21 400 7,96 ± 0,3 

800 8,03 ± 0,24 800 8,05 ± 0,18 

1600 7,99 ± 0,29 1600 8,07 ± 0,19 

3200 7,92 ± 0,35 3200 8,09± 0,19 

Fonte: Autoria própria (2022). 

 


