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RESUMO 

Dada a urgência em se utilizar espécies nativas como organismos-teste em estudos de 

toxicidade que reflitam as propriedades típicas dos sistemas tropicais e a necessidade 

de se analisar agentes tóxicos ou contaminantes e avaliar possíveis efeitos nas 

populações, comunidades e nas interações ecológicas. Este estudo teve por objetivo 

analisar a comunidade de invertebrados e os fatores que determinam a colonização em 

uma lagoa temporária situada no Cerrado brasileiro, a fim de gerar informações das 

espécies que compõem a estrutura trófica local, para posterior realização de testes de 

toxicidade com cobre (sulfato de cobre), cádmio (cloreto de cádmio) e mercúrio (cloreto 

de mercúrio) utilizando espécies nativas. Foram determinadas as faixas de sensibilidade 

de nove espécies nativas, sendo dois anfíbios (Boana faber e Scinax fuscovarius), um 

peixe (Astyanax paranae), quatro insetos aquáticos (Culex sp., Berosini sp., Anax sp. e 

Belostoma sp.), um Oligochaeta (Dero digitata) e um Cladocera (Macrothrix spinosa). 

Posteriormente foram realizados testes de interações ecológicas expondo dois 

predadores (Anax sp. e Belostoma sp.) a concentrações subletais dos metais estudados, e 

analisando as taxas de predação e seletividade alimentar sobre quatro presas 

(Ceriodaphnia silvestrii, Ilyocryptus spinifer, Dero digitata e Chironomus inquinatus).  

Os metais testados, cádmio, mercúrio e cobre se destacam por sua alta toxicidade e 

amplo uso em processos industriais, bem como por seu alto poder de bioacumulação ao 

longo da cadeia trófica. Os resultados mostraram uma que a colonização dos 

invertebrados em lagoas temporárias de pequeno ocorre em baixas riquezas nos 

primeiros dias e aumenta gradualmente entre os 90 dias observados com o aumento das 

precipitações, profundidade e desenvolvimento da macrófita aquática Mayaca 

fluviatilis, principal componente do substrato da lagoa. Os testes de toxicidade mostram 

que o cobre apresenta alta toxicidade para os para anfíbios, peixe e cladócera. Os 

macroinvertebrados demonstram serem mais tolerantes que os demais organismos. O 

cádmio foi mais tóxico para o cladócera e para os macroinvetebrados (exceto Belostoma 

sp.), sendo os vertebrados mais tolerantes. Já o mercúrio, foi o mais tóxico para todas as 

espécies, sendo Anax sp. o mais tolerante e o M. spinosa o mais sensível. Nos testes de 

predação foi constatado que predadores expostos aos metais apresentaram menores 

taxas de predação em maiores concentrações, assim como se tornam mais seletivos aos 

itens alimentares, rejeitando cladóceros e preferindo organismos com maiores biomassa 

como o C. inquinatus 

Palavras-chave: Espécies nativas; Bentos; Zooplâncton, Anfíbios, Metais tóxicos. 
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1.  INTRODUÇÃO GERAL 

 

A água é considerada uma substância essencial e de importância imensurável 

para a vida em seus mais diversos aspectos. Neste sentido, destaca-se sua indiscutível 

pluralidade, característica que representa sua importância, especialmente no que refere 

ao prisma econômico-produtivo. Ainda, percebe-se que a água, e mais precisamente os 

recursos hídricos, representam em tempos recentes fonte de riqueza e de conflitos 

(MELO, 2016; SANTOS; CESAR; BONADIO, 2016).  

O crescente aumento da demanda pela água, contrapondo os métodos de 

governança que nem sempre conseguem fazer refletir na prática a importância do 

tema podem levar a um déficit global de água cada vez maior (UNESCO, 2015), sendo 

que o debate acerca do uso da água merece uma especial atenção ao aprofundar-se aos 

meandros do consumo e disponibilidade hídrica, devido à água doce constituir um 

recurso indispensável e finito para todas as formas de vida presentes na terra (SANTOS; 

CESAR; BONADIO, 2016).  

Os ecossistemas aquáticos superficiais exercem diversas funções ambientais 

valiosas, sendo locais de intensa reciclagem de nutrientes, de purificação da água, e de 

atenuação de enchentes, contribuindo também para a recarga das águas subterrâneas e 

fornecendo habitat para a vida selvagem (NATIONAL RESEARCH COUNCIL, 1992). 

Estes ecossistemas apresentam uma alta biodiversidade, especialmente os de água doce, 

no entanto estão incluídos entre os ambientes mais ameaçados no mundo (SAUNDERS; 

MEEUWIG; VINCENT, 2002). A maior parte das perturbações que ocorrem nos 

sistemas aquáticos é decorrente de impactos antrópicos, que além de alterar as 

características físicas e químicas da água também influenciam a estrutura das diversas 

comunidades nela presentes (TUNDISI; MATSUMURA-TUNDISI, 2008).  

A poluição dos sistemas aquáticos por compostos químicos tóxicos é um problema 

preocupante e progressivo em todo o planeta e, ainda que seja uma questão abordada 

por legislação específica em diversos países, sua ocorrência prossegue pela falta de 

controle e fiscalização em relação ao descarte de efluentes domésticos, industriais e 

agrícolas, principais fontes responsáveis pela contaminação dos mesmos (LEMOS et al., 

2005; MATSUMOTO ET al., 2006; KUMAR, 2012).  

Essa constante descarga, ou a liberação acidental de substâncias 

químicas nocivas nos ambientes aquáticos podem perturbar a estrutura e a função dos 

ecossistemas naturais e, portanto, representar uma grave ameaça à diversidade biológica 
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(KUMAR et al., 2012). As potenciais reservas de água doce estão drasticamente 

reduzidas, e esse fato se deve à distribuição irregular das chuvas e das populações 

humanas, ao aumento exponencial do consumo total de água em decorrência do 

crescimento demográfico, severa degradação da qualidade da água (WETZEL,1993), 

urbanização e o advento das superpopulações humanas, que justificam a urgência de se 

avaliar a saúde dos sistemas ecológicos assim como de seus componentes bióticos 

(CARVALHO, 2017). Ademais, a poluição provocada pelo ser humano, o precário 

tratamento dos efluentes domésticos aliados à baixa disponibilidade hídrica em alguns 

locais, também geram a escassez da água tornando-a inutilizável ao ponto de não estar 

mais disponível para o consumo humano, para a vida aquática ou para outras 

destinações (ANA, 2015).  

Nas últimas décadas, os ambientes aquáticos têm dado sinais de esgotamento na 

qualidade e na quantidade de água, mesmo havendo registros de que essas mudanças 

são resultantes de problemas naturais como inundações, secas, intemperismos e erosões. 

Contudo, estes ambientes têm sido os mais comprometidos por atividades antrópicas 

como a falta de saneamento urbano e industrial, a destruição das matas ciliares, além da 

expansão das atividades agropastoris com o uso intensivo de fertilizantes, herbicidas e 

fungicidas (ALVES; TERESA; NABOUT, 2014; OLIVEIRA; NOGUEIRA; 

SARTORI, 2014). Essas atividades produzem e favorecem o escoamento de águas não 

tratadas contendo substâncias químicas como os metais, que são os contaminantes mais 

encontrados em águas residuais, os quais retornam aos ecossistemas aquáticos podendo 

interagir com a água e com a biota além de alcançar diferentes extensões por longos 

períodos, afetando toda a biodiversidade (ESPINOZA-QUIÑONES et al., 2009; ALI; 

KHAN; SAJAD, 2013).  

As análises químicas possuem limitações inerentes em sua habilidade de 

caracterizar a composição das misturas de compostos e permitir uma avaliação 

ecotóxica químico-específica devido à natureza química complexa dos compostos. Em 

contrapartida, os bioensaios fornecem um meio de avaliação da toxicidade de misturas 

complexas na ausência de um conhecimento prévio sobre a composição química das 

mesmas (CLAXTON; HOUK; HUGHES, 1998). Os bioensaios são empregados no 

monitoramento de efluentes, substâncias químicas e poluentes emergentes lançados em 

corpos receptores a partir da exposição de organismos-teste a várias diluições da 

amostra a ser testada, por um período determinado de tempo, e os valores são obtidos 

em fatores de toxicidade aguda, crônica, subcrônica ou genotoxicidade (ABNT, 2016). 
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A utilização dos bioensaios resultou na avaliação de uma vasta gama de efluentes e 

misturas industriais, uma demanda urgente quando se trata de países com abundantes 

recursos hídricos, tais como o Brasil (CLAXTON; HOUK; HUGHES, 1998). 

 

2. JUSTIFICATIVA 

 

Os metais são elementos particularmente importantes devido à sua alta 

toxicidade, mesmo em baixas concentrações (VATANDOOST et al., 2018), sendo cerca 

de trinta (dos metais existentes) considerados potencialmente tóxicos para os seres vivos 

(SARKAR, 2002), incluindo o cádmio, o cobre, o mercúrio e o manganês. 

Relativamente poucos estudos ecotoxicológicos tem sido realizados para espécies de 

regiões tropicais quando comparados com as de regiões temperadas, como por exemplo, 

Moreira et al. (2017) e Rocha et al. (2018), resultando na freqüente utilização de dados 

de espécies de clima temperado para as avaliações de risco para espécies de ambiente 

tropical (DAAM; RICO, 2016; MOREIRA et al., 2017). 

Contudo, a sensibilidade das espécies de diferentes regiões pode ser diferente 

entre os compostos (DOMINGUES et al., 2007). No entanto há poucos estudos de 

toxicidade realizados com espécies de nativas da região Neotropical como os realizados 

por rocha et al., 2018. Desta forama há uma lacuna de informações científicas em 

diversos aspectos, tais como distribuição geográfica, biologia, ecologia, ciclo de vida e, 

especialmente de dados sobre toxicidade. Sabe se que toda a fauna testada (KALKMAN 

et al., 2008; MARTENS et al., 2008), podendo-se também supor a possibilidade de que 

entre estes haja também maior número de espécies sensíveis, o que torna viável que 

bioensaios de toxicidade em condições tropicais possam ser realizados com espécies 

nativas. Isto evitaria a super ou a sub-estimação de risco para as espécies locais, 

baseadas em testes realizados com espécies de regiões temperadas. 

 

3. OBJETIVOS 

 

 O objetivo do presente projeto visa estabelecer conhecimentos sobre os 

potenciais impactos da contaminação dos ecossistemas aquáticos neotropicais por 

metais de cobre, cádmio e mercúrio sobre populações nativas. Assim como analisar os 

efeitos dos metais na sucessão ecológica das comunidades, na cadeia trófica e no 

comportamento das populações. 
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3.1. Objetivos específicos  

 

- Estudar a composição taxonômica e a estrutura das comunidades bentônica e 

zooplanctônica da Lagoa Mayaca (São Carlos, SP) e analisar a dinâmica do processo de 

recolonização por estas comunidades a partir do início de retenção de água. 

- Avaliar a sensibilidade de nove espécies da biota aquática tropical: Astyanax paranae 

(peixe), Boana faber (anfíbio), Scinax fuscovarius (anfíbio), Macrothrix spinosa 

(cladócero), Dero digitata (oligoqueto), Berosini sp. (coleóptero), Belostoma sp. 

(hemiptero), Culex sp. (díptero) e Anax sp. (Odonata) a três metais. 

- Avaliar os efeitos de três metais (cobre, cádmio e mercúrio) sobre a intensidade de 

predação e a seletividade alimentar das ninfas de Anax sp. (Odonata) e de Belostoma sp. 

(Hemíptera). 
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CAPITULO 1 

 

DINÂMICA DA COLONIZAÇÃO DE INVERTEBRADOS AQUÁTICOS EM 

UMA LAGOA TEMPORÁRIA NEOTROPICAL 

 

Resumo 

O estudo da sucessão ecológica e dos fatores que afetam a colonização das 

comunidades de invertebrados aquáticos (bentos e zooplâncton), vem sendo bastante 

estudados nos processos ecológicos de ecossistemas aquáticos. O objetivo do presente 

estudo foi avaliar a dinâmica da sucessão ecológica da comunidade das comunidades 

bentônica e zooplânctônica em uma pequena lagoa temporária no Cerrado brasileiro. 

As variáveis ambientais mensuradas foram: pH, condutividade, temperatura, oxigênio 

dissolvido e profundidade. Os resultados mostraram que as variáveis ambientais de 

oxigênio dissolvido, profundidade e precipitação, assim como o desenvolvimento da 

macrófita aquática Mayaca fluviatilis foram determinantes para a dinâmica da 

colonização. As espécies Ilyocryptus spinifer e Lecane lunaris (zooplâncton) e Tramea 

sp. (bentos) foram consideradas indicadoras do ambiente. A colonização de 

invertebrados em lagoas temporárias ocorre de forma gradual e diversificada até 45 

dias de colonização, ocorrendo flutuações sazonais até o ápice de diversidade com 90 

dias de colonização. 

 

Palavras-chave: macroinvertebrados bentônicos, zooplâncton, sucessão ecológica. 
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Abstract 

The study of ecological succession and the factors that affect the colonization of 

aquatic invertebrate communities (bentthic and zooplankton), Has been extensively 

studied regardind the ecological processesof aquatic ecosystems. The objective of the 

present study was to evaluate the dynamics of ecological succession in the community 

of the benthic and zooplankton communities in a small temporary lagoon in the 

Brazilian Cerrado. The environmental variables measured were: pH, conductivity, 

temperature, dissolved oxygen and depth. The results showed that the environmental 

variables of dissolved oxygen, depth and precipitation, as well as the development of 

the aquatic macrophyte Mayaca fluviatilis were determinant for the dynamics of 

colonization. The species Ilyocryptus spinifer and Lecane lunaris (zooplankton) and 

Tramea sp. (bentos) were considered indicators of the environment. The colonization of 

invertebrates in temporary ponds occurs gradually and diversified up to 45 days of 

colonization, with seasonal fluctuations occurring until the peak of diversity with 90 

days of colonization. 

 

Keywords: benthic macroinvertebrates, zooplankton, ecological succession. 
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Introdução 

 

Lagos temporários são corpos d’água lênticos naturais ou artificiais que contém 

água doce ou salina em baixos volumes por períodos limitados (meses a anos) 

(IRGANG; GASTAL 1996), ocorrendo uma fase seca inicial previsível, assim como a 

duração do período de cheia (WILLIAMS, 2006). Normalmente ocorrem em regiões 

semi-áridas e áridas em diversas regiões do mundo, onde as combinações de 

temperatura e precipitação resultam em precipitação-evaporação líquida baixa ou 

negativa (THAMES; EVANS 1981; DAVIES; WALMSLEY 1985).  

Apesar de serem comuns, as áreas de inundação temporárias variam 

grandemente em função da frequência, duração e tempo de inundação (BOULTON; 

BROCK (1999). Podem ser semi-permanentes ou quase permanentes quando a 

inundação anual é superior à perda mínima em 90%. Também podem ser intermitentes, 

com alternância entre períodos secos e chuvosos, porém com menos frequência e 

regularidade que as áreas sazonais ou podem ocorrer de forma esporádica, inundando 

raramente e irregularmente, embora possam durar por meses (BOULTON; BROCK 

1999; BROCK et al. 2003). E podem ser sazonais, quando determinados por eventos 

extremos de acordo com a estação do ano, ou seja, estação chuvosa e seca anualmente, 

como comumente ocorre em biomas brasileiros como o Cerrado.  

O regime de intermitência dos ecossistemas aquáticos temporários afeta 

substancialmente todos os organismos aquáticos que os colonizam, pois, a alteração do 

habitat de disponível para indisponível é transitória, passando de inabitável para 

habitável e depois de volta ao inabitável (SCHWARTZ; JENKINS 2000). Portanto, os 

organismos aquáticos se dispersam para outros habitats, formando metapopulações 

espaciais (IMS; YOCCOZ, 1997) ou permanecem inativos até que as condições 

permitam a atividade novamente, formando metapopulações temporais (OLIVIERI; 

GOUYON, 1997). As mudanças hidrológicas podem alterar as condições naturais do 

substrato, interferindo na dinâmica e estrutura das comunidades de invertebrados 

(WHITTON, 1975). Nestes ambientes é comum a morte de peixes no período de seca 

devido à diminuição do volume de água e aumento na concentração de nutrientes, o que 

pode ocasionar fortes efeitos em cascata em vários níveis tróficos do lago 

(WELLBORN et al., 1996; JEPPESEN et al., 1997). Na falta dos peixes, os predadores 

invertebrados passam a ter maior influência (BENNDORF et al., 2000; HOBAEK et 

al., 2002; MENDES et al., 2014).  
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O processo de sucessão de invertebrados em ambientes temporários começa 

quando os organismos colonizam um novo substrato, em resposta às propriedades 

físicas do mesmo (BRACCI et al. 2014). A dinâmica de sucessão em uma área peculiar 

é inicialmente reconhecida pela presença de táxons menos especializados, também 

chamados organismos pioneiros. Eles podem alterar as características do local e 

facilitar a colonização por outros indivíduos que extinguem seus precursores 

(CARVALHO; UIEDA, 2004). Contudo cada ecossistema é único e precisa ser 

investigado em detalhes em relação às suas características e dinâmica. Lagos 

temporários têm assim, grande importância, pois podem abrigar biotas diversificadas de 

organismos com estratégias importantes para persistir nestes ecossistemas na forma de 

estruturas de resistência (anabióticas) ou recolonizá-los rapidamente quando estes são 

reconstituídos. No entanto, especialmente nas regiões tropicais e no Brasil, apesar de 

serem muito numerosos estes sistemas tem sido negligenciado em relação a estudos 

ecológicos (MOREIRA et al., 2016).  

Neste contexto, o presente estudo teve por objetivo estudar a composição 

taxonômica e a estrutura das comunidades bentônica e zooplanctônica da Lagoa 

Mayaca (São Carlos, SP) e analisar a dinâmica do processo de recolonização por estas 

comunidades a partir do início de retenção de água. Para isso as seguintes hipóteses 

foram formuladas: 1) a comunidade zooplanctônica da Lagoa Mayaca, apesar de ser um 

ecossistema temporário assemelha-se à dos pequenos lagos permanentes em ambientes 

semelhantes, sendo composta principalmente por rotíferos, cladóceros e copépodos; 2) 

a comunidade bentônica é composta principalmente pelos insetos aquáticos, sendo os 

Diptera Chironomidae o grupo dominante; 3)a composição e densidades dos 

organismos zooplanctônicos tipicamente litorâneos aumenta em riqueza e densidade 

com o aumento da profundidade; 4) a composição e abundância dos organismos 

bentônicos aumentam com o aumento da biomassa da macrófita Mayaca fluviatilis. 

 

Material e métodos 

 

Área de estudo 

 

 Este estudo foi realizado em uma pequena lagoa de águas transparentes e 

volume reduzido, pertencente à Bacia Hidrográfica do Rio Tietê-Jacaré, denominada 

Lagoa Mayaca. É uma pequena represa situada em área preservada de vegetação 
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primária de Cerrado, localizada no campus da Universidade federal de São Carlos 

município de São Carlos, SP (21o58’02.1” S - 47o 53’01.7” W) (ROQUE et al., 2003). 

A lagoa foi formada após o represamento de um pequeno tributário do córrego Fazzari 

(localizado na mesma área) com finalidade de suprir o abastecimento de água para uma 

estação de piscicultura (SANTOS, 1999). Desta forma a lagoa faz parte da microbacia 

deste córrego (ESCARPINATI,2006) (Figura 1). 

 

 

Figura 1: Lago Mayaca, localizado no município de São Carlos, SP, Brazil (21º 01’ S, 47º 53’ 
W). Acesso em 02/03/2020: https://earth. google.com/web 
 

 Caracterizada como um ecossistema aquático temporário, devido ao ciclo 

hidrológico sazonal, em que o corpo d’água fica seco no outono-inverno até novo 

preenchimento no período de chuvas, que se inicia no final da primavera ou início do 

verão, a Lagoa Mayaca pode ou não permanecer cheia durante o ano todo, com 

permanência por mais de um ano, dependendo da pluviosidade anual. É uma lagoa 

semi-fechada (que não recebe água de nenhum tributário, exceto afloramento de água 

subterrânea de nascente no local). Seu ciclo hidro-período é mantido principalmente 

pela água da chuva e/ou escoamento da bacia de drenagem, e pelos processos 

fisiológicos de perda de água da macrófita aquática Mayaca fluviatilis, muito 

abundante na represa, fixa ao sedimento (ESCARPINATI, 2006), ou flutuante 

submersa (Figura 2 e 3). 
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Figura 2: Lagoa do Mayaca, localizado no município de São Carlos, SP, Brazil (21º 01’ S, 47º 
53’ W) no dia 26 de outubro de 2018 após a primeira cheia. 
 

 

Figura 3: Lagoa do Mayaca, localizado no município de São Carlos, SP, Brazil (21º 01’ S, 47º 
53’ W) no dia 13 de janeiro de 2019. 
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Delineamento e amostragem 

 

As amostras para a análise da comunidade de macroinvertebrados bentônicos e 

zooplanctônica foram coletadas no período de novembro de 2018 a fevereiro de 2019, 

sendo selecionados quatro pontos para a amostragem na área da lagoa Mayaca em 

campanhas realizadas a cada 15 dias (total de 90 dias). Foram realizadas um total de 7 

campanhas e coletadas 28 amostras. 

Para cada ponto foi coletada uma amostrada comunidade necto-bentônica 

utilizando uma rede tipo “D” por um período de um minuto. As amostras foram levadas 

ao laboratório e lavadas em uma peneira (Granutest) com 210 μm de abertura de malha. 

Terminada essa etapa, as amostras foram depositadas em bandejas transluminadas para 

triagem dos organismos. Os organismos triados foram fixados em álcool 70% para 

posterior análise e identificação sob microscópio estereoscópico. A identificação dos 

indivíduos coletados foi realizada até o nível taxonômico de gênero ou espécie, 

utilizando guias e chaves especializadas de Róldan-Pérez (1988), Merrit; Cummins 

(1996), Segura et al. (2011), Trivinho-Strixino (2011) e Hamada et al. (2014). 

As amostragens da comunidade zooplanctônica foram realizadas utilizando um 

balde plástico com capacidade de 10 litros. Em cada ponto foram coletadas 3 baldes, 

totalizando 30 litros de água por ponto. Foram realizados arrastos horizontais próximos 

à margem e em bancos de macrófitas quando presentes. A água foi filtrada em uma 

rede de 68 µm de abertura de malha e os organismos fixados com formol na 

concentração final de 4%. 

As contagens dos rotíferos e náuplios de Copepoda foram feitas em câmara de 

Sedgewick-Rafter com capacidade de 1 mL, contando-se entre 1 até 3 mL dependendo 

da abundância dos organismos destes grupos.  Para o restante dos organismos o volume 

total restante da amostra foi contado em placas de acrílico quadriculadas, sob 

microscópio estereoscópico com aumento de até 50 vezes. A identificação dos 

organismos foi feita utilizando um microscópio óptico da marca Zeiss®, com câmara 

clara e com aumento de até 1000 vezes, com ocular micrometrada.  

Os táxons foram identificados até o nível de gênero ou espécie, com o auxílio de 

bibliografia especializada de Smirnov (1974), Koste (1978), Reid (1985), Koste; Shiel 

(1986), Nogrady et al.(1993); Segers (1995), Elmoor-Loureiro (1997); Nogrady; Segers 

(2002); Segers; Shiel (2003), Silva (2003), Silva; Matsumura-Tundisi (2005), Kotov 

(2009) e Perbiche-Neves 2011. 
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Desenvolvimento da macrófita aquática Mayaca fluviatilis 

 

Em cada campanha foram amostrados três quadrados (quadrats) de 1m2 de área, 

solo (fase seca) ou sedimento (fase de enchimento) da lagoa, recoberto pela macrófita 

Mayaca fluviatilis seca ou em regeneração. As localidades para amostragem foram 

determinadas por arremessos aleatórios do quadrado em quatros pontos 

aproximadamente equidistantes, na região litorânea da Lagoa Mayaca, totalizando, ao 

longo do período amostrado, 84 amostras. As amostras foram coletadas nos intervalos 

de 0, 15, 30, 45, 60, 75 e 90 dias do início do processo de enchimento da lagoa, após 

um período de vários meses (junho a novembro) do período de seca total 

(desaparecimento) do corpo de água. Para o experimento de crescimento em laboratório 

desta macrófita foram selecionados 30 exemplares pequenos e medidos os seguintes 

parâmetros: biomassa e comprimento longitudinal da extremidade da raiz à 

extremidade do caule. As partes foram individualmente pesadas (peso úmido) e 

colocadas em estufa por 4 dias a 60oC para secagem. Depois de secas foram retiradas, 

deixadas para esfriar e novamente pesadas. A diferença entre o peso inicial e o peso 

final correspondeu ao peso seco da macrófita e este dado foi utilizado para o cálculo da 

biomassa por unidade de área da lagoa. 

 

Análise de dados 

 

Após a organização dos dados, as relações entre a abundância dos táxons e as 

variáveis limnológicas foram avaliadas através de uma análise de correspondência 

canônica – PCA. Para estabelecer uma possível diferença na abundância total (N) dos 

macoinvertebrados e do zooplâncton existentes em cada período amostrado, foi 

utilizada uma análise de variância permutacional PERMANOVA. 

Para cada ponto de amostragem nas distintas áreas de estudo foram calculadas 

as métricas biológicas: diversidade (H’) - utilizando-se o índice de Shannon; 

dominância (D) - medida pelo índice de Simpson; equitatividade (J) - estimada pelo 

índice de Pielou; riqueza ponderada (Mg) - estimada pelo índice de Margalef. 

Para complementar e verificar a ocorrência de gêneros específicos para cada 

período de colonização foi aplicada a análise de espécies indicadoras de Dufrêne; 

Legendre (1997) utilizando-se o software R (R CORE TEAM, 2020) através dos 

pacotes “vegan” (OKSANEN et al., 2012) e “labdsv” (ROBERTS, 2012). 
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Resultados 

 

Variáveis físicas e químicas da água 

 

Os valores obtidos para as variáveis físicas e químicas da água no período de 90 

dias de colonização da Lagoa Mayaca estão sumarizados na Tabela 1. Observa-se que 

não houve diferença significativa (p<0,05) no pH e temperatura da água entre os dias 

de colonização amostrados. A turbidez e condutividade elétrica da água aumentaram 

gradualmente, ao longo dos 90 dias de duração do estudo. A condutividade variou entre 

16,99 µS.m ± 1,13 no primeiro dia de colonização a 66,15 µS.m ± 3,94 com 90 dias., e 

a turbidez variou entre 1,40 NTU± 0,29 no primeiro dia a 2,37 NTU± 0,38aos 90 dias 

de enchimento e re-colonização da lagoa. A profundidade aumentou nos primeiros 30 

dias de colonização atingindo 63,5 cm ± 11,82 aos 30 dias. Posteriormente diminuiu 

entre 30 a 60 dias para 42,75 ± 10,63cm e aumentou nos últimos 30 dias, chegando ao 

nível máximo aos 90 dias no período estudado: 101,00 ± 22,29 cm. A concentração de 

oxigênio dissolvido foi máxima no primeiro dia com 8,39 mg/L ± 0,36 e decresceu até 

alcançar a concentração mínima aos 90 dias 6,07 mg/L ± 0,22 (Tabela 1). Em todas as 

variáveis analisadas houve tendência de leve aumento para temperatura e pH médios, 

mas sem significância estatística dada a pequena variação e variabilidade, enquanto as 

demais variáveis variaram significativamente ao longo do período. 

 

Tabela 1: Valores médios e desvio padrão dos parâmetros obtidos para as variáveis físicas e 
químicas medidas em quatro pontos da lagoa Mayaca, município de São Carlos, SP. 

 

 

Comunidade de macroinvertebrados bentônicos 

 

Um total de 829 espécimes de macroinvertebrados bentônicos distribuídos em 

29 táxons foram identificados ao longo de 90 dias, durante o processo de enchimento 

Dias de 
colonização

Temperatura 
(○C)

pH
Oxigênio dissolvido 

(mg/L) 
Condutividade 

(µS.m)
Turbidez 

(NTU)
Profundidade 

(cm)
1 Dia 21,25 ± 0,17 5,96 ± 0,05 8,39 ± 0,36 16,99 ± 1,13 1,40 ± 0,29 51,50 ± 12,92

15 Dias 22,42 ± 0,13 6,24 ± 0,15 8,40 ± 0,17 24,95 ± 2,42 1,52 ± 0,15 59,25 ± 14,59
30 Dias 21,35 ± 0,10 6,47 ± 0,17 7,49 ± 0,42 27,13 ± 1,74 1,50 ± 0,23 63,50 ± 11,82
45 Dias 21,27 ± 0,10 6,22 ± 0,11 7,59 ± 0,19 36,61 ± 6,36 1,55 ± 0,40 54,50 ± 14,39
60 Dias 21,80 ± 0,08 6,45 ± 0,15 6,48 ± 0,19 52,86 ± 2,95 1,90 ± 0,16 42,75 ± 10,63
75 dias 22,07 ± 0,05 6,76 ± 0,05 6,48 ± 0,29 56,47 ± 2,70 2,52 ± 0,31 91,00 ± 22,46
90 Dias 21,85 ± 0,06 6,88 ± 0,05 6,07 ± 0,22 66,15 ± 3,94 2,37 ± 0,38 101,00 ± 22,29
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da lagoa e re-colonização.Dentre estes, os macroinvertebrados da Classe Insecta foram 

os mais representativos, com 26 táxons (90% do total de organismos). Os insetos 

aquáticos da Ordem Diptera, tiveram a maior riqueza de táxons com 11 táxons (38%), 

sendo a família Chironomidae a mais expressiva com 7 táxons (24%). Os hemípteros 

aquáticos constituíram o segundo grupo mais representativo com 5 táxons (17%), com 

destaque para a família Corixidae com 2 táxons (7%). Os anelídeos foram 

representados pela família Naididae, com 2 táxons (7%). 

A abundância de todos os táxons identificados em todos os períodos re-

colonização é apresentada na Tabela 2. Para a comunidade de macroinvertebrados 

bentônicos o táxon mais representativo em todos os pontos e em todos os períodos foi 

Culex sp (Diptera: Culicidae), com abundância total de 248 indivíduos representando 

30% do total de organismos) variando entre 3 indivíduos no primeiro dia a 65 

indivíduos com 45 dias. O segundo táxon mais abundante foi Tramea sp. (Odonata: 

Libelullidae) com 142 ninfas, representando 17% do total de indivíduos da 

comunidade. Para este táxon, nenhum organismo foi coletado no primeiro dia e o ápice 

de abundância ocorreu aos 90 dias de colonização, com 40 indivíduos coletados na 

lagoa. Dentre os quironomídeos, Chironomus sp. foi o gênero mais representativo com 

104 indivíduos amostrados no período de estudo, representando 13% do total de 

macroinvertebrados com abundância variando entre 1 indivíduo no primeiro dia a 22 

indivíduos aos 15 e 45 dias após o início da re-colonização. 

A maior riqueza de táxons foi observada com 90 dias de colonização com 21 

táxons, ao passo que a menor riqueza foi registrada no primeiro dia com apenas 4 

táxons tendo colonizando a lagoa. Aos 15 dias a riqueza total foi de 19 táxons, contudo 

aos 30 dias a riqueza diminuiu para 12 táxons. Após 45 dias houve novamente um 

aumento da riqueza para 16 táxons e uma segunda redução do número de táxons com 

60 dias ocorrência de 11táxons. Aos 75 dias a riqueza registrada foi de 17 táxons que 

aumentou novamente atingindo o máximo aos 90 dias de colonização com 21 táxons. 
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Tabela 2: Abundância e riqueza de táxons registrados na comunidade de macroinvertebrados bentônicos em quatro pontos amostrados quinzenalmente na 
Lagoa Mayaca, município de São Carlos, SP ao longo dos primeiros 90 dias de re-colonização após um período de seca total.  

 

 

P1 P2 P3 P4 P1 P2 P3 P4 P1 P2 P3 P4 P1 P2 P3 P4 P1 P2 P3 P4 P1 P2 P3 P4 P1 P2 P3 P4
Annelida Oligochaeta Haplotaxida Naididae Naidinae Dero  sp. 2 1 2 1 2 8 0,97

Nais  sp. 1 1 0,12
Artropoda Arachnida Trombidiformes Hydrachnidae Hydrachna sp. 1 1 2 0,24

Insecta Coleoptera Dytiscidae (Adulto) Celina  sp. 1 1 1 3 0,36
(Larva) Celina  sp. 4 2 6 0,72

Elmidae (Adulto) Neoelmis  sp. 1 1 2 0,24
(Larva) Neoelmis sp. 1 2 3 6 0,72

Gyrinidae  Gyrinus  sp. 1 1 0,12
Hydrophilidae  Berosini  sp. 1 2 1 1 6 4 6 3 1 3 2 2 4 2 2 2 42 5,07

Diptera Ceratopogonidae Bezzia  sp. 1 1 1 3 0,36
Chaoboridae Chaoborus  sp. 4 4 0,48

Chironomidae Chironominae Beardius  sp. 6 4 2 1 5 3 1 5 10 2 1 4 5 49 5,91
Caladomyia  sp. 1 2 3 0,36
Chironomus  sp. 1 3 7 12 7 2 6 6 11 2 3 10 8 4 2 8 5 2 3 2 104 12,55
Tanytarsini  sp. 1 1 2 0,24

Tanypodinae Ablabesmyia sp. 1 2 2 2 1 2 1 2 2 2 1 18 2,17
Labrundinia sp. 2 1 1 2 4 1 3 1 1 1 1 18 2,17

Larsia sp. 1 1 1 1 2 1 1 8 0,97
Culicidae Culex  sp. 1 2 18 22 8 18 21 26 28 12 8 7 18 12 15 12 8 12 248 29,92
Simulidae Simulium  sp. 8 2 10 1,21

Ephemeroptera Baetidae Americabaetis sp. 12 4 2 3 5 3 12 6 6 2 55 6,63
Paracloeodes  sp. 9 1 10 1,21

Hemiptera Belastomatidae Belostoma sp. 2 2 2 1 4 4 4 2 2 4 2 2 4 35 4,22
Corixidae Monogobia sp. 1 2 1 4 0,48

Tenagobia sp. 1 1 0,12
Naucoridae Limnocoris sp. 2 2 1 2 1 1 1 1 1 12 1,45

Notonectidae Notonecta sp. 2 1 3 1 7 0,84
Odonata Gomphidae Anax sp. 1 3 1 1 2 1 9 1,09

Progomphus sp. 1 1 2 0,24
Libellulidae Perithemis  sp. 8 1 2 1 1 1 14 1,69

Tramea  sp. 12 7 15 8 3 2 7 2 16 6 4 11 9 17 11 3 9 142 17,13
3 3 3 2 53 27 21 64 10 38 6 26 47 43 36 17 39 32 39 26 39 30 34 39 47 40 26 39 829 100,00
3 2 2 2 13 8 3 11 3 7 3 6 11 8 7 6 5 5 7 4 14 8 4 9 11 11 12 11 29Riqueza

45 dias 60 dias 75 dias 90 dias
Total Freq.%Familia Subfamilia Espécie

1 dia 15 dias 30 dias
Filo Classe Ordem

Abundância
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A Tabela 3 mostra o desenvolvimento da macrófita aquática Mayaca fluviatilis, 

principal produtor primário e componente do substrato da lagoa Mayaca. Observamos 

que após o enchimento da lagoa a produção de biomassa e o comprimento da planta 

aumentam gradualmente em relação aos dias de colonização, alcançando o ápice de seu 

desenvolvimento com 90 dias de colonização. 

A Figura 2 mostra a relação da riqueza de táxons em relação ao tempo de 

colonização da lagoa e o desenvolvimento da macrófita aquática Mayaca fluviatilis, 

(Tabela 3). Observa-se que no início do enchimento da lagoa e início do 

desenvolvimento das macrófitas aos 15 dias, houve uma rápida colonização pelos 

organismos bentônicos. Entre 30 e 60 dias de colonização a comunidade amostrada 

flutuou em número de táxons colonizadores, enquanto a macrófita se desenvolveu e 

estabilizou entre 45-60 dias. Na amostragem após 75 dias ocorreu novamente o 

aumento no número de táxons presentes na comunidade de macroinvertebrados, assim 

como o aumento da biomassa e comprimento das macrófitas que continuaram a se 

desenvolver e crescer até os 90 dias de duração do estudo. 

 

Tabela 3: Desenvolvimento da macrófita Mayaca fluviatilis nos 90 dias de colonização da lagoa 
Mayaca, São Carlos. 

 

 

No primeiro dia de colonização, quando ainda não há M. fluviatilis na 

composição do substrato, há uma baixa riqueza. Entretanto com o aumento da 

profundidade, devido às precipitações, há um aumento no desenvolvimento das 

macrófitas na lagoa, gerando uma diversidade de habitats favoráveis a colonização por 

outras espécies de macroinvertebrados (Figura 4 e Figura 5). 

 

 

Parâmetro 1 Dia 15 Dias 30 Dias 45 Dias 60 Dias 75 Dias 90 Dias
Biomassa fresca 0,00 4,80 14,16 27,58 28,16 39,16 42,00
Biomassa seca 0,00 1,44 5,24 5,31 6,75 9,79 13,26
Comprimento 0,00 8,99 14,56 20,24 20,70 24,85 34,50



 

Figura 4: Variação da riqueza (número de táxons) de macro
função da variação na biomassa (A) e do comprimento (
biomassa ao longo do período experimental (90 dias).
 

Figura 5: Variação na riqueza do úmero de táxons da comunidade de macroinvertebrados 
bentônicos (A) em função da profundidade da lagoa (em cm) e (B) da precipitação 
pluviométrica na área da lagoa (mm), ao longo do período experimental (90 dias).
 

 Na Figura 6 é apresentado o resultado da Análise de Componentes Principais 

relacionando as abundâncias dos componentes da comunidade de macroinvertebrados 

bentônicos e as variáveis físicas e químicas da água para todos os pontos e períodos 

estudados. Cerca de 72% da variabilidade dos dados foram explicados nos dois 

primeiros eixos da análise. O eixo 1 explicou 40,50% dos dados, apresentando 

correlação negativa com as variávei

eixo 1 foi correlacionado com as variáveis de pH e profundidade. Já o eixo 2 explicou 

31,6% da variabilidade dos dados, apresentando uma forte correlação positiva com 

oxigênio dissolvido. Negativamente o

condutividade, turbidez e pH. O resultado apresentado na CCA mostra a formação de 

um grupo composto pelos táxons 

períodos entre 45-60 dias de colonização e com meno

táxons Tenagobia sp., Monogobia

associados aos primeiros 15 dias de colonização, quando a concentração de oxigênio 

: Variação da riqueza (número de táxons) de macro-invertebrados bentônicos, em 
função da variação na biomassa (A) e do comprimento (B) da macrófita Mayaca fluviatilis 
biomassa ao longo do período experimental (90 dias). 

: Variação na riqueza do úmero de táxons da comunidade de macroinvertebrados 
bentônicos (A) em função da profundidade da lagoa (em cm) e (B) da precipitação 
pluviométrica na área da lagoa (mm), ao longo do período experimental (90 dias).

Na Figura 6 é apresentado o resultado da Análise de Componentes Principais 

relacionando as abundâncias dos componentes da comunidade de macroinvertebrados 

riáveis físicas e químicas da água para todos os pontos e períodos 

estudados. Cerca de 72% da variabilidade dos dados foram explicados nos dois 

primeiros eixos da análise. O eixo 1 explicou 40,50% dos dados, apresentando 

correlação negativa com as variáveis de oxigênio dissolvido e turbidez. Positivamente o 

eixo 1 foi correlacionado com as variáveis de pH e profundidade. Já o eixo 2 explicou 

31,6% da variabilidade dos dados, apresentando uma forte correlação positiva com 

oxigênio dissolvido. Negativamente o eixo 2 se correlacionou com as variáveis de 

condutividade, turbidez e pH. O resultado apresentado na CCA mostra a formação de 

um grupo composto pelos táxons Culex sp., Belostoma sp. e Labrundinia

60 dias de colonização e com menores valores de turbidez. Já os 

Monogobia sp., Simulium sp. Bezzia sp. e Perithemis

associados aos primeiros 15 dias de colonização, quando a concentração de oxigênio 
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invertebrados bentônicos, em 
Mayaca fluviatilis 

 

: Variação na riqueza do úmero de táxons da comunidade de macroinvertebrados 
bentônicos (A) em função da profundidade da lagoa (em cm) e (B) da precipitação 
pluviométrica na área da lagoa (mm), ao longo do período experimental (90 dias). 

Na Figura 6 é apresentado o resultado da Análise de Componentes Principais 

relacionando as abundâncias dos componentes da comunidade de macroinvertebrados 

riáveis físicas e químicas da água para todos os pontos e períodos 

estudados. Cerca de 72% da variabilidade dos dados foram explicados nos dois 

primeiros eixos da análise. O eixo 1 explicou 40,50% dos dados, apresentando 

s de oxigênio dissolvido e turbidez. Positivamente o 

eixo 1 foi correlacionado com as variáveis de pH e profundidade. Já o eixo 2 explicou 

31,6% da variabilidade dos dados, apresentando uma forte correlação positiva com 

eixo 2 se correlacionou com as variáveis de 

condutividade, turbidez e pH. O resultado apresentado na CCA mostra a formação de 

Labrundinia sp. nos 

res valores de turbidez. Já os 

Perithemis sp. foram 

associados aos primeiros 15 dias de colonização, quando a concentração de oxigênio 



 

dissolvido foi maior. A CCA ainda isolou espacialmente o táxon 

relacionado aos períodos intermediários de colonização, entre 30

 

Figura 6: Análise de Componentes Principais relacionando as variáveis físicas e químicas da 
água e as abundâncias dos componentes da comunidade de macroinvertebrados bentônicos em 
90 dias de colonização na Lagoa Mayaca, São 
 

Comunidade de zooplanctônica

 

 Foram identificados um total de 28 táxons na

amostrada na lagoa do Mayaca: sendo 17 de Rotifera, 7 de Cladocera e 4 de Copepoda. 

Dos 17 táxons de Rotifera a família Lecanidae foi a mais representativa com 10 

espécies identificadas, dentre elas as 3 espécies mais abundantes e

constantes (>80%) durante o estudo:  

relação à amostragem realizada após 15 dias do início do enchimento da lagoa, 

ocorreu em todos os pontos em alta densidade, mas foi diminuindo em abundância ao 

longo do tempo, ocorrendo em apenas dois pontos na coleta de 90 dias e em densidade 

reduzida (Tabela 4).   

dissolvido foi maior. A CCA ainda isolou espacialmente o táxon Americabaetis

relacionado aos períodos intermediários de colonização, entre 30-60 dias. 

: Análise de Componentes Principais relacionando as variáveis físicas e químicas da 
e as abundâncias dos componentes da comunidade de macroinvertebrados bentônicos em 

90 dias de colonização na Lagoa Mayaca, São Carlos, SP. 

Comunidade de zooplanctônica 

Foram identificados um total de 28 táxons na comunidade zooplanctônica 

amostrada na lagoa do Mayaca: sendo 17 de Rotifera, 7 de Cladocera e 4 de Copepoda. 

Dos 17 táxons de Rotifera a família Lecanidae foi a mais representativa com 10 

espécies identificadas, dentre elas as 3 espécies mais abundantes e

constantes (>80%) durante o estudo:  Lecanebulla, L. lunares e L. quadridentata. 

relação à amostragem realizada após 15 dias do início do enchimento da lagoa, 

ocorreu em todos os pontos em alta densidade, mas foi diminuindo em abundância ao 

longo do tempo, ocorrendo em apenas dois pontos na coleta de 90 dias e em densidade 
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Americabaetis sp. 

60 dias.  

 

: Análise de Componentes Principais relacionando as variáveis físicas e químicas da 
e as abundâncias dos componentes da comunidade de macroinvertebrados bentônicos em 

comunidade zooplanctônica 

amostrada na lagoa do Mayaca: sendo 17 de Rotifera, 7 de Cladocera e 4 de Copepoda. 

Dos 17 táxons de Rotifera a família Lecanidae foi a mais representativa com 10 

espécies identificadas, dentre elas as 3 espécies mais abundantes e que foram 

L. quadridentata. Em 

relação à amostragem realizada após 15 dias do início do enchimento da lagoa, L. bulla 

ocorreu em todos os pontos em alta densidade, mas foi diminuindo em abundância ao 

longo do tempo, ocorrendo em apenas dois pontos na coleta de 90 dias e em densidade 
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 O grupo Cladocera foi representado por sete espécies, sendo a maior riqueza 

registrada na família Chydoridae (3). Alonella dadayi foi constante durante todo o 

período de coleta aumentando significativamente em densidade aos 60 dias de 

colonização e ocorrendo em menores densidades após esta amostragem, em todos os 

pontos de coleta. As duas outras espécies de Chydoridae também foram registradas no 

início do período de colonização, mas não mais foram registrados ao longo do estudo. 

Alona guttata foi registrada até a amostragem aos 45 dias, enquanto Notoalona sculpta 

foi registrada apenas em três pontos, na coleta aos 15 dias (Tabela 4). As demais 

famílias, Moinidae, Daphnidae, Macrothricidae e Ilyocryptidae estiveram representadas 

por apenas uma espécie cada. Ilyocryptus spinifer foi constante atingindo as maiores 

densidades na coleta realizada aos 45 dias e Macrothrix spinosa foi frequente, 

ocorrendo em pequena abundância aos 30 dias, com densidade relativamente maior aos 

45 dias de colonização. 
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Tabela 6: Densidade e riqueza da comunidade zooplanctônica da Lagoa Mayaca em São Carlos-SP no período de 90 dias de colonização. 

 

 

 

P1 P2 P3 P4 P1 P2 P3 P4 P1 P2 P3 P4 P1 P2 P3 P4 P1 P2 P3 P4 P1 P2 P3 P4 P1 P2 P3 P4

Moina minuta 129  77 88 294 0,009

Ceriodaphnia silvestrii 40 40 0,001

Macrothrix spinosa 14286 51 58 1101 131 1157  1310 2850 4432 833 9204 6187 1867 1981 371 571 950 47341 1,431

Alona guttata 167 333 167 100  245  95 119 327 385,71 238,10 495 2672 0,081

Alonella dadayi 33 33 14286 103 143 381 87 476 100488 5222 6608 11818 5619 5745 4667 3590 10276 6514 4886 1010 181985 5,501

Notoalona sculpta 33 33 33 100 0,003

Ilyocryptus spinifer 233 3800 2000 1467 1238 6551 7614 7745 9855 5937 12857 20762 1938 1312 4674 4167 312 276 867 371 3714 1371 1221 631 100914 3,050

copepodito calanoida 120  193 313 0,009

copepodito cyclopoida 51 67 133 133 190 45 112 671 1778   1429 105  105 238 1249     914 271 7490 0,226

nauplio cyclopoida 33 33 133 13333 95   87 12857      140       126 26840 0,811

Mesocyclops longisetus 67 33 100 0,003

Thermocyclops minutus 204 184  124 512 0,015

copepodito harpacticoida 40 48 88 0,003

Asplanchnopus  sp. 76000 144000 184000 98000  82 84286 27619 533 86667 2207 3395 136 1124 708048 21,401

Lecane bulla 44333 32000 15333 7000 172 14286 112 189 503 259 25714 236  9048 20952 476 312  400 12381  114  126 183948 5,560

Lecane curvicornis 56190 69048 125238 3,785

Lecane cf. haliclysta 163     12857 357     140 13810 267 743 28337 0,856

Lecane leontina 258 258 0,008

Lecane ludwigii 286 286 0,009

Lecane lunaris 33 33  4333 327 333 58 73333 52381 109286 166667 20952 18095 622 46429 84286 89762 26667 37143 490  13571 12619 757421 22,893

Lecane papuana 26667 24762 613 343 52384 1,583

Lecane cf. pertica 14286 97619 9048 13333 26190 12857 107143 20952  676 15476 42143 20714 533 24762 248  136 406116 12,275

Lecane quadridentata 6333 8000 33  13333 82 19524 48 59 306 129 119  9048 105  98333 41429  371 2452 45714 136 500 246053 7,437

Lecane signifera 101333 32000 23000 33 571 163 9762 72 81 131 129  105   516 562 13810 133 182401 5,513

Lepadella sp 8000         129 8129 0,246

Trichocerca cylindrica 11905 14048 25952 0,784

Trichocerca cf. colaris 13333 13095            11429 37857 1,144

Trichocerca sp 762 28571 29286 190 59  129            58997 1,783

Bdelloidea sp. 8000   13333 245 9762 48 252 326 45000  90 15714 516      11429 13571 118286 3,575

Rotifero n identificado 1 95 95 0,003

Densidade total 0 0 0 0 228517 236493 224873 107141 48035 93616 174449 18658 114188 99258 233486 309331 145850 45665 53889 80469 396824 288582 62600 192895 20866 81795 34879 16136 3308495 100,000

Riqueza 0 0 0 0 9 14 10 8 11 14 12 13 13 12 13 10 7 7 9 10 14 11 10 11 9 10 9 7 28

75 dias 90 dias
Total Freq. %Espécie

1 dia 15 dias 30 dias 45 dias 60 dias



 

A menor riqueza foi registrada no grupo Copepoda (4 táxons). As duas espécies 

da ordem Cyclopoida identificadas 

foram raras ocorrendo em poucos pontos, porém as fases juvenis foram frequentes 

durante todo o estudo. M. longisetus

nos pontos P3 e P4 e T.minutus 

dias de colonização. As ordens Calanoida e Harpacticoida estiveram representadas 

apenas pelas fases juvenis a partir dos 15 dias de colonização, não podendo ser 

identificadas pela ausência de adultos nas amostras (Figura 7).

A Figura 7 também mostra a rela

zooplanctônica em relação ao tempo de colonização da lagoa e o desenvolvimento da 

macrófita aquática Mayaca fluviatilis

acompanhou o aumento de biomassa da macrófita. Entre 45 

houve uma estabilização na biomassa da macrófita e ocorreu uma redução na densidade 

da comunidade zooplanctônica. Após esse período as macrófitas voltaram a crescer e a 

riqueza da comunidade zooplanctônica aumentou novamente.

 

Figura 7: Variação na riqueza de táxons da comunidade zooplanctônica (A) em função da 
profundidade e da biomassa (fresca e seca) da macrófita 
(B) da precipitação pluviométrica na área da lagoa (mm), ao longo do período 
dias). 
 

No início da colonização não foram registrados organismos zooplanctônicos, 

porém, com as primeiras chuvas e aumento da profundidade do ambiente, após 15 dias 

de colonização pode se já observar uma densidade considerável de organism

zooplanctônicos, tendo já atingido a densidade de 787.466 ind.m

registrada para a comunidade zooplanctônica foi de 898.519 ind.m

A menor riqueza foi registrada no grupo Copepoda (4 táxons). As duas espécies 

da ordem Cyclopoida identificadas Mesocyclop slongisetus e Thermocyclops 

foram raras ocorrendo em poucos pontos, porém as fases juvenis foram frequentes 

M. longisetusfoi registrado aos 15 dias de colonização apenas 

T.minutus no ponto P4 aos 30 dias e nos pontos P2 e P4 aos 75 

dias de colonização. As ordens Calanoida e Harpacticoida estiveram representadas 

apenas pelas fases juvenis a partir dos 15 dias de colonização, não podendo ser 

identificadas pela ausência de adultos nas amostras (Figura 7). 

A Figura 7 também mostra a relação riqueza de espécies da comunidade 

zooplanctônica em relação ao tempo de colonização da lagoa e o desenvolvimento da 

Mayaca fluviatilis. A densidade da comunidade zooplanctônica 

acompanhou o aumento de biomassa da macrófita. Entre 45 e 60 dias de colonização 

houve uma estabilização na biomassa da macrófita e ocorreu uma redução na densidade 

da comunidade zooplanctônica. Após esse período as macrófitas voltaram a crescer e a 

riqueza da comunidade zooplanctônica aumentou novamente. 

: Variação na riqueza de táxons da comunidade zooplanctônica (A) em função da 
profundidade e da biomassa (fresca e seca) da macrófita Mayaca fluviatilis na lagoa (em cm) e 
(B) da precipitação pluviométrica na área da lagoa (mm), ao longo do período 

No início da colonização não foram registrados organismos zooplanctônicos, 

porém, com as primeiras chuvas e aumento da profundidade do ambiente, após 15 dias 

de colonização pode se já observar uma densidade considerável de organism

zooplanctônicos, tendo já atingido a densidade de 787.466 ind.m-3. A maior densidade 

registrada para a comunidade zooplanctônica foi de 898.519 ind.m-3,
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A menor riqueza foi registrada no grupo Copepoda (4 táxons). As duas espécies 

Thermocyclops minutus 

foram raras ocorrendo em poucos pontos, porém as fases juvenis foram frequentes 

foi registrado aos 15 dias de colonização apenas 

no ponto P4 aos 30 dias e nos pontos P2 e P4 aos 75 

dias de colonização. As ordens Calanoida e Harpacticoida estiveram representadas 

apenas pelas fases juvenis a partir dos 15 dias de colonização, não podendo ser 

ção riqueza de espécies da comunidade 

zooplanctônica em relação ao tempo de colonização da lagoa e o desenvolvimento da 

A densidade da comunidade zooplanctônica 

e 60 dias de colonização 

houve uma estabilização na biomassa da macrófita e ocorreu uma redução na densidade 

da comunidade zooplanctônica. Após esse período as macrófitas voltaram a crescer e a 

 

: Variação na riqueza de táxons da comunidade zooplanctônica (A) em função da 
na lagoa (em cm) e 

(B) da precipitação pluviométrica na área da lagoa (mm), ao longo do período experimental (90 

No início da colonização não foram registrados organismos zooplanctônicos, 

porém, com as primeiras chuvas e aumento da profundidade do ambiente, após 15 dias 

de colonização pode se já observar uma densidade considerável de organismos 

. A maior densidade 
3, aos 75 dias de 



 

colonização quando o nível da água se encontrava já próximo à profundidade máxima 

registrada durante o estudo (100 cm) (Figura 8).

 

Figura 8: Variação na densidade total de organismos (no. de indivíduos/m
zooplanctônica (A) em função da profundidade (em m
(em mm) na área da lagoa Mayaca, ao longo do período experimental de 90 dias, (26 de outubro 
de 2018 a 24 de janeiro de 2019).
 

Esta mesma tendência pode também ser observada quando se analisa 

separadamente o grupo Rotifera já que grande parte das densidades da comunidade 

zooplanctônica foi representada por espécies deste Filo. Dentro do grupo, a espécie 

Lecane lunarisse destacou p

colonização, chegando a atingir a densidade de 401. 666 ind.m

colonização, contribuindo significativamente para a densidade da comunidade nesse 

período. A densidade desta espécie diminui

corpo d’água já estava com menor nível (Figura 9).
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colonização quando o nível da água se encontrava já próximo à profundidade máxima 

istrada durante o estudo (100 cm) (Figura 8). 

: Variação na densidade total de organismos (no. de indivíduos/m3

zooplanctônica (A) em função da profundidade (em m3) e (B) em função da precipitação pluvial 
Mayaca, ao longo do período experimental de 90 dias, (26 de outubro 

de 2018 a 24 de janeiro de 2019). 

Esta mesma tendência pode também ser observada quando se analisa 

separadamente o grupo Rotifera já que grande parte das densidades da comunidade 

zooplanctônica foi representada por espécies deste Filo. Dentro do grupo, a espécie 

se destacou por ter atingido altas densidades em curto período de 

colonização, chegando a atingir a densidade de 401. 666 ind.m-3 

colonização, contribuindo significativamente para a densidade da comunidade nesse 

período. A densidade desta espécie diminuiu, no entanto, aos 60 dias, período em que o 

corpo d’água já estava com menor nível (Figura 9). 
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colonização quando o nível da água se encontrava já próximo à profundidade máxima 

 
3) da comunidade 

) e (B) em função da precipitação pluvial 
Mayaca, ao longo do período experimental de 90 dias, (26 de outubro 

Esta mesma tendência pode também ser observada quando se analisa 

separadamente o grupo Rotifera já que grande parte das densidades da comunidade 

zooplanctônica foi representada por espécies deste Filo. Dentro do grupo, a espécie 

or ter atingido altas densidades em curto período de 
3 aos 45 dias de 

colonização, contribuindo significativamente para a densidade da comunidade nesse 

u, no entanto, aos 60 dias, período em que o 
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Figura 9: Variação na densidade do grupo Rotifera (A) e (B) da espécie Lecane lunaris 
(Rotifera, Lecanidae), em função da profundidade da Lagoa Mayaca (em cm) ao longo dos 90 
dias de recolonização. 
 

 Com 30 dias de colonização houve redução da precipitação e consequentemente 

o nível da água da lagoa também diminuiu atingindo a menor profundidade registrada 

ao longo do período de estudo de 42,75 cm de profundidade.  

Analisando-se individualmente o grupo Cladocera pode se observar que com a 

menor profundidade do ambiente ocorreram as maiores densidades. Esse resultado está 

diretamente relacionado com as altas densidades de A. dadayi, I. spinifer e M. spinosa 

registrados na coleta de 60 dias de colonização (Figura 10).  

  

 

 

Figura 10: Variação na densidade do grupo Cladocera (A) e (B) das espécies A. dadayi, I. 
spinifer e M. spinosa, em função da profundidade da Lagoa Mayaca (em cm) ao longo dos 90 
dias de recolonização. 
 

A Figura 11 exibe o resultado da Análise de Componentes Principais para as 

abundâncias da comunidade de zoplanctônica e as variáveis físicas e químicas da água 

para todos os pontos e períodos estudados. Cerca de 74% da variabilidade dos dados 

foram explicados nos dois primeiros eixos da análise. O eixo 1 explicou 41,50% dos 

dados, apresentando correlação negativa com as variáveis de condutividade, turbidez e 

profundidade. Positivamente o eixo 1 foi correlacionado com oxigênio dissolvido. Já o 

eixo 2 explicou 32,70% da variabilidade dos dados, apresentando correlação negativa 

com as variáveis de turbidez, profundidade e oxigênio dissolvido. O resultado a 

apresentado na CCA mostra a formação de um grupo composto T. colaris, L 

quadridentata, L. haliclysta, T. cylindrica, Asplanchnopus sp., T. minutus, L papuana e 

L. curvicornis, relacionando a maiores profundidades e com os períodos finais da 

colonização (75-90 dias). Outro grupo formado pelas espécies L. ludwigii, Tricocerca 
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sp., Bdelloidea sp., M. m

intermediários de colonização e menores profundidades e turbidez.

 

Figura 11: Análise de Componentes Principais relacionando as variáveis físicas e químicas da 
água com as abundâncias dos táxons da 
na Lagoa Mayaca, São Carlos
 

Índice de espécies indicadoras para as comunidades de macroinvertebrados 

bentônicos e para a comunidade zooplanctônica e índices ecológicos

 

Os resultados obtidos para o 

comunidades de macroinvertebrados bentônicos, e para a comunidade zooplanctônica, 

em função das condições limnológicas da lagoa Mayaca são apresentados na Tabela 5. 

Em relação aos macroinvertebrados bentônicos, soment

considerada bioindicadora (

indicadora um período específico de colonização.

Para a comunidade zooplanctônica o índice de espécies indicadoras (Tabela 5) 

evidenciou as espécies Ilyocryptus spinifer 

M. minuta e os copepoditos e nauplios cyclopoida a períodos 

intermediários de colonização e menores profundidades e turbidez. 

: Análise de Componentes Principais relacionando as variáveis físicas e químicas da 
água com as abundâncias dos táxons da comunidade zooplanctônica aos 90 dias de colonização 
na Lagoa Mayaca, São Carlos-SP. 

Índice de espécies indicadoras para as comunidades de macroinvertebrados 

bentônicos e para a comunidade zooplanctônica e índices ecológicos

Os resultados obtidos para o índice de espécies indicadoras para as 

comunidades de macroinvertebrados bentônicos, e para a comunidade zooplanctônica, 

em função das condições limnológicas da lagoa Mayaca são apresentados na Tabela 5. 

Em relação aos macroinvertebrados bentônicos, somente a espécie 

considerada bioindicadora (p = 0,029 e Indval = 0,20). Não houve nenhuma espécie 

indicadora um período específico de colonização. 

Para a comunidade zooplanctônica o índice de espécies indicadoras (Tabela 5) 

Ilyocryptus spinifer (Cladocera, Ilyocryptidae (
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cyclopoida a períodos 

 

: Análise de Componentes Principais relacionando as variáveis físicas e químicas da 
comunidade zooplanctônica aos 90 dias de colonização 

Índice de espécies indicadoras para as comunidades de macroinvertebrados 

bentônicos e para a comunidade zooplanctônica e índices ecológicos 

índice de espécies indicadoras para as 

comunidades de macroinvertebrados bentônicos, e para a comunidade zooplanctônica, 

em função das condições limnológicas da lagoa Mayaca são apresentados na Tabela 5. 

e a espécie Tramea sp. foi 

= 0,029 e Indval = 0,20). Não houve nenhuma espécie 

Para a comunidade zooplanctônica o índice de espécies indicadoras (Tabela 5) 

(Cladocera, Ilyocryptidae (p = 0,018 e 
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Indval = 0,88) e Lecane lunaris (Rotifera, Lecanidae) (p = 0,021 e Indval = 0,70) como 

indicadoras das condições gerais da lagoa. Nenhuma espécie foi considerada indicadora 

para um período especifico de colonização. 

Tabela 5: Relação das espécies indicadoras (*) (p<0,05), nas comunidades de 
macroinvertebrados bentônicos e zooplâncton da Lagoa Mayaca, São Carlos-SP, com base nos 
resultados. 

 

 

Em relação aos índices ecológicos de diversidade, equitabilidade e dominância, 

observou-se a mais baixa diversidade para a comunidade de macroinvertebrados 

bentônicos no primeiro dia de amostragem, com um aumento significativo aos 15 dias 

de colonização (0,76 bits.ind-1). Entre os períodos de 30-60 dias a diversidade flutuou 

entre 1,27 a 1,57 bits.ind-1. A estabilização da diversidade ocorreu nos dois últimos 

períodos de amostragem, alcançando o valor máximo com 90 dias (1,97 bits.ind-1). Já a 

uniformidade de distribuição dos organismos amostrados entre os táxons, foi maior no 

Espécie IndVal p-value Espécie IndVal p-value
Dero  sp. 0,41 0,220 Alona guttata 0,21 0,120
Nais  sp. 0,50 0,774 Alonella dadayi 0,31 0,307
(Adulto) Berosini  sp. 0,16 0,732 Asplanchnopus  sp. 0,30 0,142
(Adulto) Celina  sp. 0,54 0,291 Bdelloidea sp. 0,30 0,404
(Adulto) Gyrinus  sp. 1,00 0,386 Ceriodaphnia silvestrii 1,00 0,366
(Adulto) Neoelmis  sp. 0,50 0,606 Copepodito calanoida 0,60 0,482
(Larva) Celina  sp. 0,21 1,000 Copepodito cyclopoida 0,18 0,872
(Larva) Neoelmis sp. 0,50 0,599 Copepodito harpacticoida 0,66 0,520
Ablabesmyia sp. 0,17 0,402 Ilyocryptus spinifer 0,88* 0,018*
Americabaetis sp. 0,28 0,566 Lecane bula 0,21 0,129
Anax sp. 0,31 0,646 Lecane cf. haliclysta 0,31 0,520
Beardius  sp. 0,18 0,750 Lecane cf. pertica 0,31 0,051
Belostoma sp. 0,17 0,454 Lecane curvicornis 0,32 0,714
Bezzia  sp. 0,60 0,099 Lecane leontina 0,33 1,000
Caladomyia  sp. 0,22 0,912 Lecane ludwigii 0,33 0,899
Chaoborus sp. 0,50 0,788 Lecane lunaris* 0,70 0,021*
Chironomus  sp. 0,13 0,909 Lecane papuana 0,40 0,515
Culex  sp. 0,17 0,173 Lecane quadridentata 0,20 0,706
Hydrachna sp. 0,66 0,490 Lecane signifera 0,35 0,627
Labrundinia sp. 0,28 0,328 Lepadella sp 0,66 0,519
Larsia sp. 0,19 0,867 Machrothix spinosa 0,23 0,656
Limnocoris sp. 0,14 0,958 Mesocyclops longisetus 0,21 1,000
Monogobia sp. 0,46 0,516 Moina minuta 0,54 0,286
Notonecta sp. 0,52 0,280 Nauplio cyclopoida 0,26 0,502
Paracloeodes  sp. 0,45 0,666 Notoalona sculpta 0,42 0,570
Perithemis  sp. 0,55 0,417 Rotifero n identificado 1 0,33 1,000
Progomphus sp. 0,75 0,172 Thermocyclops minutus 0,45 0,115
Simulium  sp. 0,42 0,560 Trichocerca cf. colaris 0,60 0,074
Tanytarsini  sp. 0,50 0,618 Trichocerca cilindrica 0,21 1,000
Tenagobia sp. 0,33 1,000 Trichocerca sp 0,24 0,852
Tramea  sp.* 0,20 0,029*

Macroinvertebrados bentônicos Zooplâncton
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primeiro dia de amostragem. Entretanto poucos organismos foram coletados neste 

período, havendo dominância do coleóptero Berosini sp. Nos períodos subsequentes a 

dominância foi alterada para os dípteros Chironomus sp. e Culex sp. (Tabela 6). 

 

Tabela 6: Índices ecológicos de diversidade, equitabilidade e dominância para a comunidade de 
macroinvertebrados bentônicos e zooplanctônica.  

 

 

Discussão 

 

As comunidades zooplanctônicas e bentônicas são diretamente atingidas pelas 

mudanças físicas e químicas dos ecossistemas aquáticos. No presente estudo as 

variáveis de oxigênio dissolvido e turbidez foram determinantes no processo de 

colonização, estabelecendo um padrão no gradiente de colonização ao longo do período 

estudado. O oxigênio dissolvido é um fator de extrema importância para o metabolismo 

da fauna bentônica, e sua concentração depende da respiração da comunidade, fluxo de 

água, e do balanço entre produção e decomposição de matéria orgânica (Ward et al. 

1988). Os táxons mais sensíveis a baixas concentrações de OD não colonizam regiões 

com anoxia, como por exemplo, os táxons das ordens Trichoptera, Ephemeroptera, 

Plecoptera e Megaloptera, que são restritos a ambientes lóticos com alta concentração 

de oxigênio dissolvido. Logo, estes táxons não foram encontrados no lago Mayaca no 

período de 90 dias estudado. As interações entre fatores bióticos e abióticos, assim 

como a intensidade destas interações também influenciam a colonização, 

principalmente em nível de paisagem, pois atividades antrópicas podem desestruturar e 

modificar habitats e os padrões abióticos fundamentais para a colonização destes 

habitats nos sistemas aquáticos. Winkelmann et al. (2003) e Graça et al. (2004), relatam 

a importância dos fatores abióticos na estruturação da comunidade, uma vez que tais 

fatores podem favorecer, limitar ou inibir a colonização. 

O processo de seca do lago do Mayca foi um fator de estresse sobre as 

comunidades o que provavelmente levou a produção de estruturas de dormência 

Bentos Zooplâncton Bentos Zooplâncton Bentos Zooplâncton Bentos Zooplâncton
1 Dia 4 0 0,76 0 0,95 0 0,48 0

15 Dias 19 16 1,59 0,85 0,74 0,35 0,32 0,35
30 Dias 12 17 1,27 1,43 0,85 0,52 0,34 0,52
45 Dias 16 16 1,57 1,27 0,79 0,51 0,3 0,51
60 Dias 11 10 1,27 1,3 0,77 0,63 0,35 0,63
75 Dias 17 14 1,81 1,61 0,85 0,66 0,21 0,66
90 Dias 21 13 1,97 1,28 0,81 0,58 0,19 0,58

Riqueza Diversidade Equitabilidade DominânciaDias de 
colonização
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deixando um banco de ovos no sedimento. Com o início das chuvas as condições 

bióticas e abióticas voltaram a ser favoráveis a sobrevivência das comunidades 

bentônicas e zooplanctônicas e esses ovos começaram a eclodir, estabelecendo as 

comunidades bentônicas e zooplanctônicas na coluna d’água novamente. Como 

resposta às alterações negativas do ambiente (alterações no nível da água, no pH, 

oxigênio dissolvido) e a presença de predadores ou outra condição desfavorável, os 

organismos zooplanctônicos podem alterar o comportamento, a morfologia e até 

mesmo a história de vida, tentando manter o seu genótipo e a persistência das 

populações (SANTANGELO, 2009). Alguns organismos da comunidade bentônica 

também produzem ovos resistentes às variações ambientais e em altas taxas (KATANO 

et al. 1998) o que permite que colonizem novos ambientes de forma mais rápida e 

eficiente.  

 O zooplâncton é um organismo essencial nos ecossistemas aquáticos, pois 

responde rapidamente às mudanças das características físicas e químicas de qualidade 

da água. Desta forma a sensibilidade destes organismos é uma diretriz indicadora para 

controle da qualidade da água, (LAMPERT, 1987; SENDACZ et al., 2006; REIS, 

2015), assim como a comunidade bentônica que exercem um papel fundamental na 

ciclagem de nutrientes e no fluxo de energia nos ecossistemas aquáticos, participando 

ativamente da fragmentação e decomposição da matéria orgânica, que alteram as 

características do substrato, contribuindo para o processo de sucessão ecológica 

(STRIXINO & TRIVINHO-STRIXINO, 2006, MUGNAI et al. 2010; BAGATINI et 

al. 2012). 

Grande parte da riqueza de espécies da comunidade zooplanctônica registrada 

no presente estudo foram registradas por LUCINDA (2007) no Fazzari (21°58”S e 

47°53”W), um pequeno reservatório próximo a lagoa do Mayaca. Este corpo d’água 

devido à proximidade da lagoa do Mayaca pode ter servido de fonte colonizadora, 

como o copépodo M. longisetus, os cladóceros A. dadayi, M. minuta, I. spinifer e os 

rotíferos Lepadella sp., Trichocerca sp., Bdelloidea e várias espécies de Lecanes que 

ocorreram no presente estudo.A colonização da comunidade zooplânctonica é 

fortemente influenciada por seus respectivos vetores de dispersão. Portanto a 

capacidade de colonização está altamente relacionada a dispersão por fatores externos 

(VANSCHOENWINKEL et al.2018), como chuva, ventos e animais (especialmente 

mamíferos, aves e insetos) (MORAIS-JUNIOR et al. 2019). 
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O grupo Rotifera foi o mais representativo com o maior número de espécies. A 

dominância numérica do grupo na comunidade zooplanctônica é comumente registrada 

nos ambientes aquáticos continentais (lagos, rios, reservatórios e poças) (ROCHA et 

al., 1995). Esse fato pode ser atribuído, entre outros fatores, às altas taxas de 

crescimento populacional e oportunismo frente às periódicas alterações nas condições 

limnológicas que podem ocorrer nos ambientes (ALLAN, 1976). Por colonizarem 

diversos ambientes, apresentarem altas taxas reprodutivas e curto ciclo de vida, em 

média uma semana podem ser considerados oportunistas (STREBLE; FROST, 1987) 

colonizando rapidamente o ambiente e se mantendo ao longo dos 90 dias de 

colonização estudado. Este comportamento foi observado claramente com a espécie L. 

bulla que colonizou e teve altas densidades no início da colonização e foi reduzindo 

suas densidades ao longo do processo, provavelmente com o aumento da competição 

por outras espécies. 

A presença da macrófita Mayaca provavelmente contribuiu para a maior riqueza 

da família Chydoridae dentre os Cladoceros. A ocorrência de macrófitas representa 

maior heterogeneidade espacial, servindo de refúgio para muitas espécies 

zooplanctônicas, além de desempenharem importante papel na estabilização de 

condições ambientais (NESSIMIAN; De-LIMA, 1997). Esta região forma uma 

variedade de habitats, favorecendo o desenvolvimento de condições especiais para o 

crescimento de espécies de Chydoridae. Como foi possível observar nos registros de A. 

dadayi ao longo do processo de colonização, a espécie aumentou suas densidades 

rapidamente conforme a profundidade da coluna d’água aumentava, a diminuição da 

precipitação e consequente diminuição do nível da água alteraram as condições, até 

então ideais para a espécie, levando a diminuição das suas densidades 

(SANTANGELO, 2009). Os cladóceros I. spinifer e M. spinosa também foram 

constantes e diminuíram suas densidades ao longo do período de colonização. I. 

spinifer é um cladócero característico de região bentônica, associado ao sedimento e as 

macrófitas (SANTOS-WISNIESWI et al., 2002) e com aumento da profundidade da 

coluna d’água,as amostras da comunidade zooplanctônica coletadas estava mais 

distante do sedimento o que pode ter reduzido o número de indivíduos amostrados da 

espécie.  

Os fatores que afetam e/ou alteram a comunidade também atingirão a dinâmica 

dos ecossistemas aquáticos, já que são organismos capazes de influenciar processos 

ecológicos fundamentais (WETZEL, 1983). O zooplâncton é considerado o elo entre os 
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produtores (fitoplâncton) e os consumidores maiores da cadeia alimentar como peixes e 

larvas de inseto, graças a seu elevado metabolismo, possui um papel central na 

dinâmica de um ecossistema aquático (ARMENGOL, 1980; LAZZARO, 1987; 

RAMOS, 2002; RUSSO; HAHN, 2006).Por tanto, a comunidade zooplanctônica foi 

fonte importante de alimento no processo de recolonização. No processo de 

recolonização da lagoa do Mayaca não ocorreram peixes, na falta dos peixes, os 

predadores invertebrados passam a apresentar maior influência (BENNDORF et al., 

2000; HOBAEK et al., 2002; MENDES et al., 2014).    

A sucessão da comunidade de macroinvertebrados está relacionada a uma 

mudança na composição das espécies, na biomassa e nas características ambientais 

(BROWER; ZAR, 1984; CARVALHO & UIEDA, 2004). A composição dos 

macroinvertebrados bentônicos em ecossistemas aquáticos é bastante diversificada, 

sendo os insetos (larvas, ninfas e adultos) os principais componentes desta fauna. 

Também são representados por diversos outros grupos como os anelídeos, crustáceos, 

moluscos e nematódos. A colonização dos ecossistemas lênticos temporários pelos 

macroinvertebrados acontece na maioria dos táxons por oviposição. Até mesmos os 

táxons mais ativos se beneficiam da estratégia de migração para a colonização. Estudos 

realizados por Grzybkowska et al. (2004); Callisto& Goulart (2005) e Barbero et al. 

(2013) mostram a importância deste fator no processo de distribuição espacial da 

comunidade de invertebrados aquáticos. No entanto, a colonização também pode 

ocorrer através de busca ativa por alimentos, comum em táxons de indivíduos 

predadores (e.g. Odonata e Hemiptera). 

A composição e a distribuição espacial da fauna de invertebrados aquáticos 

bentônicos de lagos temporários depende de vários fatores ambientais (HEPP; 

SANTOS, 2009; HEPP et al., 2010), mas principalmente  das variações no nível de 

água e do tipo de substrato disponível para colonização (VANNOTE et al. 1980; 

BAPTISTA et al. 2000; LORION; KENNEDY 2009; LEITNER et al. 2015; SANTOS 

et al. 2016). O nível de água pode também atuar na natureza do substrato, interferindo 

na estrutura das comunidades de invertebrados (WHITTON, 1975; SHI et al. 2019).  

 A predominância de quironomídeos e culicídeos em todos os períodos de 

colonização ocorre devido à alta taxa de produção de ovos resistentes às variações 

ambientais destes grupos (KATANO et al. 1998).Além de táxons família Chironomidae 

e Culicidae, os primeiros períodos de colonização são caracterizados também tanto por 

táxons que possuem características de colonizadores iniciais como por exemplo 
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espécies das famílias Dytiscidae e Hydrophillidae (Coleoptera). A dominância de 

poucos táxons nos estágios iniciais é uma característica comum no processo de 

colonização. 

 Aos 15-30 dias do processo de sucessão ecológica, a substituição de táxons 

começa a ser evidente. A abundância e a riqueza se tornam mais expressivas. Neste 

período também começaram a se estabelecerem táxons de espécies predadoras, como as 

dos grupos Odonata e Hemíptera, que migram para o novo habitat devido à presença de 

espécies que servem como presas para os mesmos (e.g. larvas de quironomídeos e 

culicídeos). O processo de sucessão ocorre a partir do momento em que o ambiente vai 

se modificando com a carga de matéria orgânica (BROWER, 1984; THOMAZZI et al. 

2008), que no lago Mayaca é oriunda principalmente do desenvolvimento e 

decomposição da macrófita  Mayaca flutivalis que vai se acumulando no sedimento. Os 

táxons mais exigentes vão substituindo ou excluindo os táxons pioneiros que iniciaram 

esse processo de colonização. Estes táxons que iniciaram a colonização ficam em 

desvantagem competitiva por recursos, uma vez que táxons de colonização tardia 

apresentam vantagens morfológicas que lhes conferem melhor capacidade de 

movimentação e dispersão. 

 Pode-se considerar que o ápice do processo de colonização foi atingido neste 

lago temporário, assim como em riachos naturais, aos 90 dias de colonização. Os 

resultados obtidos neste estudo são semelhantes aos apresentados por Carvalho &Uieda 

(2004). Em experimento realizado pelos autores com substratos artificiais, os maiores 

valores de densidade e riqueza ocorreram aos 45 dias de colonização. A colonização e 

sucessão ecológica ocorrem de forma diversificada até o período de 60 dias, com 

tendência à estabilização e/ou reinício do ciclo até o período de 90 dias.  

O entendimento de processos ecológicos envolve o estudo de interações entre os 

componentes bióticos e abióticos dos ecossistemas aquáticos e podem ser melhores 

previsores de qualidade ambiental do que determinar os índices de diversidade, pois 

tais estudos não se limitam a quantificar a biodiversidade em determina área, e sim a 

avaliar as condições necessárias para que as espécies se mantenham e interajam. 
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Conclusões 

 

- A comunidade zooplanctônica da Lagoa Mayaca, apesar de ser um ecossistema 

temporário assemelha-se à dos pequenos lagos permanentes em ambientes semelhantes, 

sendo composta principalmente por rotíferos, cladóceros e copépodos; 

- A comunidade de macroinvertebrados bentônicos é composta quase que em totalidade 

pelos insetos aquáticos, sendo os dípteros das famílias Culicidae e principalmente 

Chironomidae, o grupo mais dominante e representativo em riqueza e abundância. 

- Fatores ambientais como precipitação, profundidade e turbidez se mostram 

determinantes no processo de colonização e substituição espécies dos invertebrados 

aquáticos ao longo do tempo. 

- Com base no índice de espécies indicadoras a espécie de odonata da família 

Libelullidade Tramea sp. foi considerada a espécie indicadora do ambiente. Já para a 

comunidade zooplanctônica as espécies indicadoras foram, Ilyocryptus spinifer e 

Lecane lunaris. 

- A colonização e sucessão ecológica das comunidades de invertebrados ocorrem de 

forma gradual e diversificada até o período de 45 dias, com tendência a estabilização 

e/ou reinicio do ciclo até o período de 60 dias, até o ápice de diversidade com 90 dias 

de colonização. 

- Os estudos de processos ecológicos envolvem interações entre os componentes 

bióticos e abióticos dos ecossistemas aquáticos podem ser melhores previsores de 

qualidade ambiental do que determinar índices de diversidade, pois tais estudos não se 

limitam a quantificar a biodiversidade em determina área, e sim avaliar as condições 

necessárias mínimas para que as espécies se mantenham e interajam. 
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CAPITULO 2 

 

TOXICIDADE AGUDA DE TRÊS METAIS (COBRE, CÁDMIO E MERCÚRIO) 

PARA NOVE ESPÉCIES DE DIFERENTES GRUPOS TAXONÔMICOS DA 

BIOTA AQUÁTICA TROPICAL 

 

Resumo 

A sensibilidade de espécies pertencentes a diferentes grupos taxonômicos tanto de 

invertebrados como de vertebrados da região Neotropical ainda é pouco estudada. Por 

isso, a fim de contribuir para o aumento do conhecimento sobre a sensibilidade de 

espécies nativas tropicais quando expostas a metais foram realizados testes de 

toxicidade aguda com nove espécies de diferentes grupos taxonômicos da biota aquática 

de uma lagoa ultra-oligotrófico em área preservada com vegetação de cerrado no 

município de São Carlos, para avaliar a toxicidade de três metais: cádmio - Cd, cobre – 

Cu e mercúrio - Hg. Os dados de toxicidade produzidos nos permitiram comparar a 

sensibilidade entre as espécies do mesmo ambiente e com espécies de outros ambientes 

e regiões (temperadas e tropicais). A ordem da sensibilidade ao metal foi diferente para 

as nove espécies utilizadas como organismos-teste: Astyanax paranae (peixe): Hg 

>Cu>Cd; Boana faber (anfíbio): Cu>Hg>Cd; Scinax fuscovarius (anfíbio): Cu> 

Hg>Cd; Macrothrix spinosa (cladócero): Cd> Hg> Cu; Dero digitata (oligoqueto): 

Hg>Cd> Cu; Berosini sp. (coleóptero): Hg>Cd> Cu; Belostoma sp. (hemíptero): 

Hg>Cd> Cu; Culex sp. (díptero): Hg>Cd> Cu; Anax sp. (Odonata): Hg>Cd>Cu. 

Contudo, o mercúrio foi o metal mais tóxico dentre aqueles testados, pois cinco dentre 

as nove espécies estudadas foram mais sensíveis a esse metal. A classificação de acordo 

com a sensibilidade dos organismos-teste para os metais foram apresentadas e no geral 

o cladócero M. spinosa foi a espécie mais sensível, sendo mais sensível ao Cu e ao Hg e 

teve a segunda maior sensibilidade ao Cd. Devido à necessidade de ampliação de 

estudos com espécies autóctones, todas as espécies utilizadas no presente estudo são 

consideradas organismos-teste adequados para avaliações de toxicidade de metais em 

regiões tropicais. Estudos futuros também devem avaliar a toxicidade crônica e incluir 

outras rotas importantes de exposição aos metais, como sedimentos e alimentação. 

 

Palavras-chave: invertebrados, cadeia trófica, sensibilidade. 
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Abstract 

The sensitivity of species belonging to different taxonomic groups of both invertebrates 

and vertebrates in the Neotropical region is still poorly studied. Therefore, in order to 

contribute to the increase in knowledge about the sensitivity of tropical native species 

when exposed to metals, acute toxicity tests were carried out with nine species from 

different taxonomic groups of the aquatic biota of an ultra-oligotrophic lagoon in a 

preserved area with vegetation of cerrado in the municipality of São Carlos, to evaluate 

the toxicity of three metals: cadmium - Cd, copper - Cu and mercury - Hg. The toxicity 

data produced allowed us to compare the sensitivity between species from the same 

environment and with species from other environments and regions (temperate and 

tropical). The order of sensitivity to metal was different for the nine species used as test 

organisms: Astyanax paranae (fish): Hg> Cu> Cd; Boana faber (amphibian): Cu> Hg> 

Cd; Scinax fuscovarius (amphibian): Cu> Hg> Cd; Macrothrix spinosa (cladocerus): 

Cd> Hg> Cu; Dero digitata (oligoquet): Hg> Cd> Cu; Berosini sp. (coleoptera): Hg> 

Cd> Cu; Belostoma sp. (hemipter): Hg> Cd> Cu; Culex sp. (diptera): Hg> Cd> Cu; 

Anax sp. (Odonata): Hg> Cd> Cu. However, mercury was the most toxic metal among 

those tested, as five of the nine species studied were more sensitive to this metal. The 

classification according to the sensitivity of the test organisms to metals was presented 

and in general the cladocerus M. spinosa was the most sensitive species, being more 

sensitive to Cu and Hg and had the second highest sensitivity to Cd. In order to expand 

studies with native species, all species used in this study are considered suitable test 

organisms for assessing the toxicity of metals in tropical regions. Future studies should 

also assess chronic toxicity and include other important routes of exposure to metals, 

such as sediment and food. 

 

Keywords: invertebrates, food chain, sensitivity. 
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Introdução 

 

A denominação de metal se refere a qualquer elemento metálico que tenha uma 

densidade parcialmente alta e que seja tóxico, mesmo em baixa concentração 

(LENNTECH, 2004; DURUIBE et al. 2007). Esta denominação geral se aplica ao grupo 

de metais e metalóides com densidade atômica 3 a 5 vezes maior que a água 

(HAWKES, 1997; VAKHRUSHEV et al., 2020). Os metais incluem: chumbo (Pb), 

cádmio (Cd), zinco (Zn), mercúrio (Hg), arsênio (As), prata (Ag) cromo (Cr), cobre 

(Cu) ferro (Fe) e os metais do grupo dos elementos: platina (Pt), paládio (Pd), rádio 

(Rd), rutênio (Rh), irídio (Ir) e ósmio (Os) (FARLEX, 2005). 

Naturalmente grandes quantidades de metais estão sempre presentes nos 

ecossistemas aquáticos, oriundos de fontes vulcânicas ou erosão do solo, intemperismo 

de rochas, e reciclagem geoquímica de elementos de metais (ZVINOWANDA et al., 

2009; SALATI; MOORE, 2010; PARELHO et al., 2014). Estes elementos podem ser 

acumulados no sedimento, e estar relacionados na absorção, co-precipitação e formação 

de complexos metálicos Também podem ser co-adsorvidos com outros elementos como 

óxidos, hidróxidos de Fe, Mn ou podem ocorrer em forma de partículas (MOHIUDDIN 

et al., 2010; SOUZA et al., 2015). Os metais em concentrações-traço exercem uma 

função fundamental para a manutenção da funcionalidade dos organismos vivos, uma 

vez que estes necessitam de uma concentração pequena de metais essenciais (e.g. cobre, 

ferro, zinco e manganês) para manterem em equilíbrio todas suas atividades 

metabólicas, como a produção enzimática e hormonal, a estabilização de estruturas 

biológicas e até prevenção de doenças (ANDRADE et al., 2010; ROSABAL et al., 

2015; NORDBERG et al., 2014). 

No entanto, nos últimos anos a poluição dos ecossistemas aquáticos por metais 

se tornou um problema global (SIN et al., 2001; SIKDER et al. 2003; ARMITAGE et 

al., 2007; MACFARLANE; BURCHETT, 2000; YUAN et al., 2011; MANI et al., 

2014), devido àsua potencial toxicidade, abundância, persistência ambiental e 

capacidade de bioacumulação em ecossistemas aquáticos (CENSI et al., 2006). Sendo 

assim existe um potencial ameaça à saúde dos organismos vivos (MANI et al., 2014), 

principalmente em países subdesenvolvidos (OCHIENG et al., 2008; SEKABIRA et al., 

2010). 

Grandes quantidades de metais foram liberadas nos rios em todo o mundo 

devido ao rápido crescimento populacional global e às atividades antrópicas intensivas, 
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como a produção industrial, agrícola (ISLAM et al., 2014) e a mineração, uma das 

principais fontes de mercúrio no ambiente (PEPLOW, 1999). Os rios nas áreas urbanas 

também estão associados a problemas de qualidade da água devido à prática de se 

descarregarem resíduos domésticos e industriais não tratados nos corpos d'água, o que 

leva ao aumento do nível de metais na água (VENUGOPAL et al., 2009). Desta forma a 

toxicidade por metais vêm se tornando um risco ambiental significativo para 

invertebrados, peixes e também seres humanos (ARANTES et al., 2016), nos quais 

estes metais podem ser acumulados e biomagnificados ao longo da cadeia alimentar 

aquática, resultando em efeitos subletais ou morte das populações (XU et al., 2004; YI 

et al. 2011). 

Assim, a contaminação por metais constitui um grande problema para a 

biodiversidade de ecossistemas tropicais, uma vez que biomas como o Cerrado 

brasileiro, que atualmente é considerado um dos 25 “hotspots” do planeta Terra devido 

à alta proporção de endemismo e por estar nas últimas décadas passando por perda 

exponencial de habitat e por intensa contaminação dos recursos hídricos (RIBEIRO-

JÚNIOR; BERTOLUCI, 2009). 

Em consequência da complexidade do ambiente aquático e da diversificada rede 

de processos físicos, químicos e biológicos relacionados aos contaminantes neste 

ambiente. Dificilmente os testes de toxicidade realizados em laboratório vão gerar 

informações extrapoladas para a escala ambiental. Além disso, deve se considerar que 

devido às várias e diferentes condições abióticas e bióticas presentes nos ecossistemas 

aquáticos, não há organismo nem comunidade ecológica que possam ser usados para 

avaliar todos os efeitos possíveis sobre esses ecossistemas. Para que os efeitos em 

escala ambiental pudessem ser previstos a partir dos testes de toxicidade, as 

informações toxicológicas deveriam ser conectadas a modelos populacionais. Apesar 

desta problemática, os testes de toxicidade realizados sob condições controladas e 

padronizadas é uma alternativa para se criarem informações para avaliação dos efeitos 

ecológicos de contaminantes tóxicos (COSTA et al., 2008).  

Embora seja reconhecido que existem diferenças entre as sensibilidades dos 

organismos pertencentes a diferentes regiões climáticas, tais diferenças ainda não foram 

detalhadamente investigadas, por exemplo, em relação à sensibilidade a diferentes 

classes de compostos químicos, diferentes fatores e mecanismos de toxicidade (como os 

modos dissimilares de ação tóxica dos compostos-teste), diferenças relacionadas a 

alterações da temperatura no metabolismo, absorção e desintoxicação entre espécies 
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tropicais e temperadas, dentre outras (KWOKET al., 2007). Por isso, vários autores têm 

realizado comparações da sensibilidade das espécies de regiões tropicais com a 

sensibilidade das espécies de regiões temperadas, quando expostas a diferentes 

poluentes (FREITAS; ROCHA, 2014; DAAM; RICO, 2016; MANSANO et al., 2016; 

MOREIRA et al., 2017; BUCH et al., 2017). 

O objetivo do presente estudo foi avaliar a sensibilidade de nove espécies da 

biota aquática tropical: Astyanax paranae (peixe), Boana faber (anfíbio), Scinax 

fuscovarius (anfíbio), Macrothrix spinosa (cladócero), Dero digitata (oligoqueto), 

Berosini sp. (coleóptero), Belostoma sp. (hemiptero), Culex sp. (díptero) e Anax sp. 

(Odonata) a três metais, esperando-se primeiramente a utilização dessas espécies nativas 

como organismos-teste em bioensaios e também conhecer a sensibilidade, se 

equivalente, maior ou menor do que espécies recomendadas em protocolos 

padronizados e utilizadas em testes ecotoxicológicos. Para este fim, foram realizados 

testes de toxicidade aguda em laboratório para avaliar a sensibilidade destes organismos 

ao sulfato de cobre (CuSO4), cloreto de cádmio (CdCl2) e cloreto de mercúrio (HgCl2). 

 

Materiais e métodos 

 

Organismos-teste 

 

Os espécimes de anuros das espécies Boana faber e Scinax fuscovarius foram 

obtidos no lago Mayaca, um pequeno reservatório intermitente localizado no Campus 

da Universidade Federal de São Carlos (UFSCar - SP) onde foram coletadas desovas de 

ambas as espécies. As desovas coletadas foram levadas ao laboratório e aclimatadas em 

aquários de 50L até os animais completarem o desenvolvimento embrionário. Os 

girinos foram mantidos em água reconstituída (ABNT 2016), e alimentados 

diariamente, utilizando-se ração de peixe (Alcon Basic®), como alimento.A alimentação 

foi interrompida 24 horas antes da realização dos testes ecotoxicológicos.  Para ambas 

as espécies, a água reconstituída tinha as seguintes características: pH (7,40± 0,60), 

dureza (180 ± 5,5 mg CaCO3/L), temperatura (23,00 ± 1,2°C) e condutividade elétrica 

(260 ± 72μS cm). A temperatura no laboratório foi controlada a 25 ± 2 °C e com 

fotoperíodo natural. Durante o período de desenvolvimento dos girinos, a água dos 

aquários foi renovada semanalmente em 50% do volume total, visando manterá 

qualidade da água para o melhor desenvolvimento dos organismos. Estas condições 
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(temperatura, luz e regime alimentar) são as usualmente estabelecidas em experimentos 

com girinos (JIQUIRIÇÁ 2010; MOREIRA et al. 2019; FREITAS et al. 2019), 

caracterizando-se como adequadas para manutenção destes em condições saudáveis no 

laboratório. Somente indivíduos saudáveis, julgados pela morfologia externa e 

comportamento (Bantleet al. 1991), foram selecionados para os experimentos. As 

espécies nativas foram coletadas sob autorização concedida pela licença no. 17559-10, 

autorizada pelo Instituto Brasileiro de Meio Ambiente e Recursos Naturais Renováveis 

(IBAMA). 

Indivíduos de Dero digitata (Oligochaeta: Naididae) foram coletados em 

tanques de cultivo em água doce, na Estação Experimental de Aquicultura, do 

Departamento de Hidrobiologia da Universidade Federal de São Carlos, SP (Figura 7) 

no campus da UFSCar (21°58'54,7" S 47°52'39,3" W), sob elevadas temperaturas e 

abundante biomassa da alga Chlorophyta Chlorella sorokiniana. Os indivíduos 

coletados foram mantidos para aclimatação durante pelo menos uma semana antes dos 

testes. As culturas foram mantidas sob fotoperíodo controlado (16 h Luz: 8h Escuro) e 

temperatura constante de 25 °C ± 2 °C. Os oligoquetos foram cultivados em água 

reconstituída com características conhecidas de oxigênio dissolvido (8,56-11,30 mg/L), 

dureza (90,0-400,0 mg CaCO3 L-1), condutividade (150,0-350,0 μScm-1), temperatura 

e pH (6,0-9,0). Os oligoquetas foram alimentados com biomassa da alga Chlorophyta 

Chlorella sorokiniana esterilizada e seca em estufa a 60 oC, por quatro dias. 

As ninfas predadoras de Anax sp. (Odonata: Aeshnidae) e Belostoma sp. 

(Hemiptera: Belostomatidae), o peixe Astyanax paranae (Characiformes: Characidae) e 

o coleóptero Berosini sp. (Coleoptera: Hydrophilidae) foram coletados na Lagoa 

Mayaca. Após as coletas os predadores foram mantidos no laboratório em frascos de 

plástico individuais contendo água reconstituída (ABNT 2016), e diariamente 

alimentados com náuplios de Artemia franciscana (Crustacea, Anostraca). A 

alimentação foi interrompida por 24 horas antes da realização dos testes 

ecotoxicológicos. Para ambas as espécies, a água reconstituída tinha as seguintes 

características: pH:7,40± 0,60, dureza:180 ± 5,5 mg CaCO3/L; temperatura: 23,00 ± 

1,2°C e condutividade elétrica: 260 ± 72μS cm. 
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Figura 1: Vista geral dos organismos-teste utilizados no presente estudo para a realização de 
testes de toxicidade com metais: o peixe Astyanax paranae (A); o Odonata Anax sp. (B); o 
anfíbio Scinax fuscovarius (C); o anfíbio Boana faber (D); o coleóptero Berosini sp. (E); o 
hemíptero Belostoma sp. (F); o cladócero Macrothrix spinosa (G); o díptero Culex sp. (H) e o 
oligoqueto Dero digitata (I) ®David Liittschwager, 2015. 
 

Testes de toxicidade aguda  

 

Foram submetidos aos testes de sensibilidade os peixes (Astyanax paranae) de 

três lotes, e girinos (Boana faber e Scinax fuscovarius) e de três desovas de cada 

espécie, coletados em períodos distintos. O intuito foi verificar as condições fisiológicas 

dos animais e garantir que as potenciais causas de mortalidade nos testes de toxicidade 

fossem relacionadas apenas com a exposição dos organismos aos metais e não devido à 

debilitação da saúde dos indivíduos. Após a fase de aclimatação dos organismos às 

condições de laboratório, os mesmos foram expostos a soluções com sulfato de cobre 

(número CAS-7758-99-8 da marca Synth) a partir de uma solução-estoque de 100 mg/L 

por 96 horas nas concentrações nominais mostradas na Tabela 1. 



60 
 

Para Boana faber foram realizados 20 testes de toxicidade aguda. As 

concentrações foram selecionadas com base nos resultados obtidos em testes 

preliminares. Para cada concentração, foram estabelecidas quatro replicas com três 

organismos no estágio 25conforme a Tabela de Gosner (Gosner, 1960; Sparlinget al. 

2010). Cada recipiente continha três litros de água recontítuida (1 L/indivíduo) 

preparada conforme as recomendações da ABNT (2016). Após o período de exposição 

(96h) foi avaliada a mortalidade dos indivíduos.As exposições foram realizadas nas 

mesmas condições de manutenção dos girinos no laboratório (temperatura 24 ± 2 °C, 

12:12 h fotoperíodo claro/escuro, pH 7,0-8,0). No entanto, estes não foram alimentados 

durante as 96 h de exposição. No início e ao final  de cada teste foram feitas medidas 

das variáveis físicas e químicas da água como: temperatura, pH, oxigênio dissolvido, e 

condutividade elétrica da água. 

Nos testes de toxicidade com as duas espécies de insetos aquáticos predadores, 

Belostoma sp. e Anax sp. foram feitas quatro repetições estabelecidas por concentração 

(Tabela 1), com três indivíduos cada. Contudo os individuos foram colocados em 

recipientes individuais, evitando-se a predação dos organimos quando juntos e sem 

alimentação. Cada réplica consistia em um recipiente de plástico contendo 10 ml de 

solução-teste e uma ninfa de libélula. Os experimentos foram realizados emtemperatura 

controlada de 25 ± 1 ºC, no escuro, e os animais não foram alimentados durante 

ostestes, os quais tiveram a duração de 96 horas. Para a elaboração da carta controle 

foram realizados 20 testes com o sulfato de cobre utilizando como organismo-teste o 

hemíptero Belostoma sp. 

Para os testes de toxicidade aguda realizados com o oligoqueto Dero digitata 

(96h de exposição)  e com o díptero Culex sp. (48h de exposição) com os metais cobre, 

cádmio e mercúrio, foram estabelecidas quatro repetições para cada tratamento de 

metal, com cinco diferentes concentrações de cada composto, além deum controle, 

exceto para o cobre, pois foram realizados 20 testes para elaboração da carta controle. 

Para certificar a reprodutibilidade dos valores de toxicidade e levar emconsideração a 

variabilidade dos resultados, foram realizados cinco testes detoxicidade aguda definitiva 

para os quatro compostos. Os testes foram realizados em copos de plástico com cinco 

organismos para testes isolados em 10 mL da solução-teste ou 10 mL da água 

reconstituída, para o controle. Uma vez realizadosos testes preliminares, foram 

estabelecidas as faixas de concentrações experimentaispara cada composto (Tabela 1). 

Os experimentos forammantidos sob temperatura constante de 22 ± 2 °C, em 
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incubadora, no escuro e semalimentação. As leituras foram realizadas, após 48h e 96h 

de exposição. Para isso osindivíduos experimentais foram observados sob um estéreo-

microscópio da marca Zeiss, em aumento de até 50X, e os números de organismos 

mortos foram contados e utilizados para calcular a Concentração Letal média (96-h 

LC50). 

Para os testes de toxicidade aguda com o Cladocera Macrothrix spinosa foram 

utilizados neonatos da terceira e quarta ninhada com idade entre 6 e 24 horas e estes 

foram expostos aos metais estudados. Foram utilizadas quatro réplicas para cada 

concentração (Tabela 1) contendo três organismos em cada réplica, distribuídos em 

placas multicelulares contendo 10 mL em cada réplica. Durante os testes, os organismos 

foram mantidos no escuro, a 25 oC ± 0,5, em incubadora, sem alimentação. A leitura 

dos ensaios foi realizada utilizando-se um estereomicroscópio. Foi considerada a 

mortalidade os organismos que não foram capazes de nadar em um intervalo de 15 

segundos. O composto químico utilizado como substância de referência foi o sulfato de 

cobre como recomendado por Ossana et al. (2010). 

 

Tabela 1: Concentrações utilizadas nos testes de toxicidade com o sulfato de cobre, cloreto de 
cádmio e cloreto de mercúrio para as oito espécies de teste. Em todos os testes, um tratamento 
controle (concentração de metal = 0 mg/L) também foi incluído. As concentrações de teste são 
fornecidas em mg/L. 

Organismo-teste Sulfato de Cobre (CuSO4) Cloreto de Cádmio (CdCl2) Cloreto de Mercúrio (HgCl2) 

Boana faber 0,02; 0,04; 0,06; 0,08;0,10 2,20; 2,30; 2,40; 2,50; 2,60 0,08; 0,10; 0,12; 0,14; 0,16 

Scinax fuscovarius 0,10; 0,20; 0,30; 0,40; 0,50 1,80; 2,20; 2,60; 3,00; 3,40 0,10; 0,20; 0,30; 0,40; 0,50 

Dero digitata 0,27; 0,38; 0,54; 0,75; 1,05 0,04; 0,06; 0,08; 0,10; 0,12 0,03; 0,04; 0,05; 0,06; 0,07 

Belostomasp. 0,60; 0,80; 1,00; 1,20; 1,40 1,80; 2,20; 2,60; 3,00; 3,40 0,10; 0,20; 0,30; 0,40; 0,50 

Culexsp. 4,00; 6,00; 8,00; 10,00; 12,00 0,10; 0,20; 0,30; 0,40; 0,50 0,01; 0,02; 0,03; 0,04; 0,05 

Macrothrix spinosa 0,20; 0,25; 0,30; 0,35; 0,40 0,01; 0,02; 0,03; 0,04; 0,05 0,008; 0,016; 0,032; 0,064; 0,128 

Berosini sp. 0,20; 0,40; 0,60; 0,80; 1,00 0,10; 0,20; 0,30; 0,40; 0,50 0,02; 0,04; 0,06; 0,08; 0,10 

Anas p. 0,30; 0,60; 0,90; 1,20; 1,50 0,30; 0,60; 0,90; 1,20; 1,50 0,10; 0,20; 0,30; 0,40; 0,50 

Astyanax paranae 0,06; 0,12; 0,24; 0,48; 0,96 2,00; 4,00; 6,00; 8,00; 10,00 0,05; 0,06; 0,07; 0,08; 0,09 

 

Distribuição da sensibilidade das espécies 

 

Para permitir a comparação da sensibilidade das espécies utilizadas como 

organismos-teste no presente estudo foram construídas curvas de distribuição de 

sensibilidade das espécies (SSDs) para os três metais testados. As SSDs foram 

construídas utilizando o programa ETX versão 2.0 (VAN-VLAARDINGENET al., 
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2004). A HC5 (concentração perigosa para 5% das espécies) e HC50 (concentração 

perigosa para 50% das espécies) e seus limites de confiança foram também 

determinados com a utilização desse software, baseado na metodologia descrita por 

Aldenberg e Jaworska (2000). Como uma distribuição log-normal dos dados é assumida 

neste programa, a log-normalidade foi avaliada com o teste de Anderson-Darling 

incluído no pacote do software ETX, no nível de significância de 5%. 

Os valores de 96 h-CL50 foram calculados por regressão não linear, usando a 

curva logística de três parâmetros no software Statistica 7.0 (STATSOFT, 2004). A 

faixa de sensibilidade ao sulfato de cobre foi estabelecida por meio de um modelo 

desenvolvido pelo USEPA (1985), o gráfico de carta-controle, que consiste em uma 

linha representando o valor médio das 96 h-CL50de 20 testes de toxicidade aguda e os 

limites superiores e inferiores do intervalo de confiança de 95%, que são mostrados 

como duas linhas, que correspondem a mais (superior) ou menos(inferior) duas vezes o 

desvio da média.  

 

Resultados 

 

Variáveis físicas e químicas e validade dos ensaios de toxicidade 

 

Os parâmetros físicos e químicos das soluções-teste obtidos no início e ao final 

dos testes de toxicidade aguda demonstraram a estabilidade nos ensaios realizados para 

ambas as espécies, como pode ser observado na Tabela 1. 
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Tabela 2: Valores médios e respectivos desvios-padrão para variáveis físicas e químicas medidas no início e no final dos experimentos com as nove espécies 
da biota aquática tropical (B. faber = Boana faber; S. fuscovarius = Scinax fuscovarius; D. digitata = Dero digitata; M. spinosa= Macrothrix spinosa; A. 
paranae =Astyanax paranae 

Parâmetro/Espécie B. faber S. fuscovarius D. digitata Belostoma sp. Culex sp M. spinosa Berosini sp. Anax sp. A. paranae 

pH - inicial 7,6 ± 0,21 7,7 ± 0,20 7,4 ± 0,14 7,2 ± 0,85 7,5 ± 0,29 7,2 ± 0,36 7,7 ± 0,23 7,9 ± 0,74 7,6 ± 0,28 

pH - final 7,4 ± 0,19 7,4 ± 0,24 7,1 ± 0,26 7,3 ± 0,11 7,4 ± 0,22 7,3 ± 0,21 7,5 ± 0,37 7,4 ± 0,08 7,4 ± 0,74 

Condutividade elétrica – inicial (μS cm−1) 629 ± 52 622 ±91 652 ± 74 631 ± 52 601 ± 75 620 ± 41 619 ±91 623 ± 88 666 ± 41 

Condutividade elétrica – final (μS cm−1) 627 ± 66 606 ± 101 609 ± 93 619 ± 31 612 ± 93 618 ± 33 606 ± 101 601 ± 93 612 ± 52 

Temperatura – inicial (°C) 23 ± 0,30 23 ± 0,15 23 ± 0,19 23 ± 0,10 23 ± 0,07 23 ± 0,15 23 ± 0,15 23 ± 0,07 23 ± 0,11 

Temperatura – final (°C) 23 ± 0,62 23 ± 0,22 23 ± 0,54 22 ± 0,97 23 ± 0,19 23 ± 0,09 23 ± 0,22 23 ± 0,27 23 ± 0,17 

Dureza – inicial (mg CaCO3 L
−1) 182 ± 7,2 186 ± 9,1 191 ± 8,6 176 ± 5,6 201 ± 8,7 180 ± 5,9 186 ± 9,1 192 ± 11,9 195 ± 7,6 

Dureza – final (mg CaCO3 L
−1) 198 ± 9,3 201 ± 8,9 207 ± 7,7 202 ± 10,0 

206 ± 

11,6 
191 ± 4,6 201 ± 8,9 210 ± 12,9 209 ± 9,33 
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Faixa de sensibilidade das espécies e resultados dos testes de toxicidade aguda 

 

As variações nos valores de CL50-96 h gerados nos vinte testes com sulfato de 

cobre são apresentadas na Figura 2, enquanto o valor médio e desvio padrão dos testes 

de toxicidade são apresentados na Tabela 3. De acordo com os nossos conhecimentos, a 

toxicidade do sulfato de cobre para o oligoqueta Dero digitata, o hemíptera (Belostoma 

sp.) e o díptera Culex sp. nunca foram avaliadas antes. Para se obter uma melhor 

indicação da variação nos vinte valores de CL50-96 h, a distribuição destes valores de 

toxicidade foi calculada para cada um dos três organismos-teste tomando-se a razão dos 

limites superior e inferior do IC 95% (cf. Brock et. al., 2008). A faixa de sensibilidade 

ao sulfato de cobre das espécies foi estabelecida por meio de um modelo desenvolvido 

pelo USEPA (1985). O gráfico consiste na representação dos valores de CL50-96 h 

calculado para cada um dos 20 ensaios. Os limites superiores e inferiores do intervalo 

são mostrados como duas linhas, que correspondem aproximadamente a duas variações 

padrão acima e abaixo da média dos 20 valores para o CL50 de 96 horas.Embora se 

reconheça que o intervalo obtido no presente estudo ainda não abranja a variação inter 

laboratorial, os intervalos de toxicidade do sulfato de cobre apresentados podem servir 

como valores de referência iniciais para as três espécies selecionadas. 

Em relação à toxicidade aguda, verificou-se que para o peixe Astyanax paranae 

o cloreto de mercúrio foi o composto mais tóxico comparado aos outros compostos 

metálicos testados, seguido do sulfato de cobre e do cloreto de cádmio (Tabela 3). 



 

Figura 2: Faixas de sensibilidade das espécies nativas tropicais de oligoqueta (A) 
digitata, do hemíptero (Belostoma 
sulfato de cobre (CuSO4) como indicado nos 20 testes 
espécie. Os limites superior e inferior dos intervalos de confiança de 95% também são indicados 
nas figuras. 
 

Faixas de sensibilidade das espécies nativas tropicais de oligoqueta (A) 
Belostoma sp.) (B) e do díptero (C) Culex sp. ao composto de referência 
) como indicado nos 20 testes de toxicidade aguda realizados com cada 

espécie. Os limites superior e inferior dos intervalos de confiança de 95% também são indicados 
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Faixas de sensibilidade das espécies nativas tropicais de oligoqueta (A) Dero 
sp. ao composto de referência 

de toxicidade aguda realizados com cada 
espécie. Os limites superior e inferior dos intervalos de confiança de 95% também são indicados 
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Tabela 3: Valores médios (± desvio-padrão) da CL50-96 h (todas as espécies) e CE50-48h (para 
o cladócero Macrothrix spinosa e o díptero Culex sp.) dos metais sulfato de cobre (CuSO4), 
cloreto de cádmio (CdCl2) e cloreto de mercúrio (HgCl2) obtido em testes de toxicidade aguda 
para as nove espécies da biota aquática tropical. 

Organismo teste CuSO4 (mg/L) CdCl2 (mg/L) HgCl2 (mg/L) 

Boana faber 0,08± 0,01 2,46 ± 0,02 0,11 ± 0,01 

Scinax fuscovarius 0,27 ± 0,05 2,79 ± 0,05 0,31 ± 0,02 

Dero digitata 0,60 ± 0,09 0,08 ± 0,01 0,07 ± 0,02 

Belostoma sp. 1,07 ± 0,11 2,64 ± 0,18 0,31 ± 0,02 

Culex sp. 8,09 ± 0,91 0,31 ± 0,08 0,03 ± 0,00 

Macrothrix spinosa 0,23 ± 0,02 0,02 ± 0,00 0,02 ± 0,01 

Berosini sp. 0,45 ± 0,05 0,23 ± 0,06 0,06 ± 0,01 

Anax sp. 0,94 ± 0,07 0,88 ± 0,28 0,22 ± 0,03 

Astyanax paranae 0,39 ± 0,12 5,86 ± 1,31 0,07 ± 0,00 

 

Voccia et al. (1994) observaram que tanto a capacidade fagocítica de leucócitos, 

como a de macrófagos e de granulócitos dos peixes Oncorhynchus mykiss foram 

inibidas após exposição a concentrações subletais de Hg (0,5 ppb), provavelmente 

devido à citotoxicidade do mercúrio. O modo de ação deste metal parece estar 

relacionado à interrupção do processo fagocitário em etapas como a sinalização 

química, ligação com o alvo, ingestão celular e digestão intracelular (FERREIRA, 

2004). Ainda, em uma recente revisão, foi indicado que o mercúrio reage com 

nucleófilos de biomoléculas, podendo causar estresse oxidativo e resultar assim, na 

depleção de antioxidantes das biomoléculas, o que gera um aumento da formação de 

espécies reativas de oxigênio (WU et al., 2016). 

Para o anfíbio Boana faber e para a outra espécie de anura, S. fuscovarius, o 

sulfato de cobre foi o metal mais tóxico, seguido do cloreto de mercúrio e por último o 

cloreto de cádmio. Oliveira et al. (2018) observaram alterações no comportamento e 

perdas de peso em peixes da espécie Carassius auratus expostos ao cobre por curto 

período de tempo (durante 24horas). A alta toxicidade do cobre também foi verificada 

para a anêmona Aiptasia pulchella (HOWEET al., 2014), nas quais as concentrações 

desse metal inibiram o crescimento dos organismos por interromperem a fotossíntese 

realizada pelas algas simbiônticas,a produção de adenosina trifosfato (ATP) e a síntese 

de pigmentos. 

O cladócero Macrothrix spinosa foi o mais sensível quando exposto ao cloreto 

de cádmio, cloreto de mercúrio e sulfato de cobre, respectivamente. Carvalho et al. 
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(2018) avaliaram a toxicidade crônica de baixas concentrações de cádmio para o 

cladócero exótico Ceriodaphnia dubia e demonstraram que o cádmio causou redução na 

reprodução da espécie, por duas gerações. Efeitos negativos do cádmio também foram 

descritos para características do ciclo de vida das larvas de Chironomus riparius por 

Postma et al. (1995) os quais relatam que o cádmio, em altas concentrações no ambiente 

aquático, pode causar alterações no crescimento dessa espécie de díptero.  

Para o oligoqueto Dero digitata, o coleóptero Berosini sp., o hemíptero 

Belostoma sp., o díptero Culex sp. e o Odonata Anax sp. a toxicidade do cloreto de 

mercúrio foi maior, seguida pelo cloreto de cádmio e por último a pelo sulfato de cobre, 

quando essas espécies foram expostas aos respectivos metais. O mercúrio tem potencial 

para causar efeitos graves em diferentes traços da história de vida (crescimento, 

reprodução e sobrevivência) de invertebrados, como indicado por seu alto fator de 

bioacumulação (BAF) em oligoquetos (Buchet al. 2017). 

 

Comparação da sensibilidade entre os organismos-teste  

 

A curva SSD construída para o sulfato de cobre (Figura 3) mostrou que, em 

relação aos nove organismos-teste utilizados neste estudo, o anfíbio B. Faber foi a 

espécie mais sensível (CL50-96h = 0,079 μg/L), seguida do cladócero M. spinosa (CE50- 

48h = 0,229mg/L) e de uma outra espécie de anfíbio anuro S. fuscovarius (CL50-96h = 

0,273mg/L). A espécie menos sensível foi o inseto da ordem díptera Culex sp. (CE50-

96h= 8,090 mg/L). Em relação aos grupos, a ordem decrescente de sensibilidade das 

espécies ao sulfato de cobre foi: anfíbio>cladócero> 

anfíbio>peixe>coleóptero>oligoqueto>odonato>hemíptero>díptero (Tabela 3). Os 

valores das concentrações de perigo para 5% (HC5) e 50% (HC50) das espécies são 

apresentados na Tabela 4. 
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Figura 3: Distribuições de sensibilidade de espécies (SSD) construídas com valores médios de 
CL50-96 h (todas as espécies) e CE50-48h (para o cladócero Macrothrix spinosa) para espécies 
testadas com o metal sulfato de cobre no presente estudo. 
 

Ossana et al. (2010) ao avaliarem girinos expostos ao cobre observaram 

diminuição da sobrevivência dos indivíduos. Os autores relacionaram a exposição aguda 

ao metal aos impactos genotóxicos observados nas células sanguíneas (eritrócitos). 

Assim como para o anfíbio, a elevada sensibilidade ao sulfato de cobre foi observada 

para a espécie de cladócero M. spinosa. Lima et al. (2019) construíram SSDs utilizando 

médias geométricas de valores de toxicidade aguda para invertebrados aquáticos 

expostos ao cobre e as espécies de cladóceros Daphnia magna e Ceriodaphnia dubia 

apresentaram as maiores sensibilidades, com valores de CE50 de 0,016 mg/L e 0,029 

mg/L, respectivamente. É amplamente conhecido que espécies de cladóceros são 

sensíveis a muitos poluentes e podem ser facilmente cultivados em condições de 

laboratório, sendo, portanto, muito úteis em Ecotoxicologia como organismo-teste 

(BOWNIK, 2017). Os cladóceros são ecologicamente importantes devido ao seu papel 

em muitas redes alimentares aquáticas. Atuam como consumidores primários e, assim, 

controlam populações de produtores primários. Além disso, também fornecem uma 

fonte de alimento para muitos consumidores secundários. Consequentemente, a resposta 

dos cladóceros à contaminação aquática pode afetar todo o ecossistema (DEMILLE et 

al., 2016).  

Nos ecossistemas aquáticos naturais, o cobre pode ocorrer em concentrações em 

torno de 20 μg/L, e o aporte desse composto para os corpos d’água ocorre por 

intemperismo do solo, pelo despejo de efluentes industriais e domésticos não tratados 

nos ambientes aquáticos e também por aplicações intencionais, como as realizadas para 

o controle do crescimento de algas em sistemas eutrofizados (CETESB, 2005). Sua 
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toxicidade pode variar em função de alterações nas características físicas e químicas da 

água, tais como temperatura, compostos orgânicos dissolvidos, partículas suspensas, ph 

e diversos cátions e ânions inorgânicos (GROSELL ET al., 2002).  

Para ao cloreto de cádmio, a curva SSD (Figura 4) mostrou que o cladócero M. 

spinosa foi a espécie mais sensível entre os nove organismos-teste estudados (CE50- 48h 

= 0,016 mg/L), seguida do oligoqueta D. digitata (CL50-96h = 0,078mg/L) e do 

coleóptero Berosini sp. (CL50-96h = 0,228 mg/L). O peixe A. paranae apresentou baixa 

sensibilidade a este composto (CL50-96h = 5,863mg/L), sendo a espécie menos sensível 

dentre as avaliadas. Em relação aos grupos, a ordem decrescente de sensibilidade das 

espécies ao cloreto de cádmio foi: 

cladócero>díptero>coleóptero>oligoqueto>peixe>anfíbio>hemíptero> anfíbio>peixe 

(Tabela 3). Os valores das concentrações de perigo para 5% (HC5) e 50% (HC50) das 

espécies são apresentados na Tabela 4. 

 

 

Figura 4: Distribuição da sensibilidade de espécies (SSD) construída com valores médios de 
CL50-96 h (todas as espécies) e CE50-48h (para o cladócero Macrothrix spinosa) para espécies 
testadas com o metal cloreto de cádmio no presente estudo. 
 

A toxicidade do cádmio sobre o zooplâncton pode ser detectado em vários níveis 

de organização biológica. Assim, o cádmio pode interferir na atividade das enzimas 

acetilcolinesterase e glutationa S-transferase (GUILHERMINOET al., 1996), pode 

diminuir a reprodução e sobrevivência de indivíduos (RODGHER; ESPÍNDOLA, 

2008), afetar negativamente as taxas de crescimentopopulacionais (HEUGENSET al., 
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2006) e, pode ser biomagnificadona cadeia trófica (RUANGSOMBOON; WONGRAT, 

2006). 

Normalmente o cádmio ocorre em baixas concentrações em ecossistemas de 

água doce, sendo geralmente encontrado em valores menores que 0,5 μg/L (PAN et al., 

2010). No entanto, estudos recentes relataram elevados valores de cádmio, como por 

exemplo, em Blangladesh, em que já foram registradas concentrações variando de 5,29 

a 27,45 μg/L (ALI et al., 2016), na Polônia valores entre 8,0 a 14,5 μg/L 

(WOJTKOWSKA et al., 2016) e na China com variações entre 0,2 a 5,89 μg/L (LI; 

ZHANG, 2010) e níveis muito altos em áreas de muita poluição no norte da China 

(4.500 μg/L) no rio Guangdong (1.120 a 4.474 μg/L) e no rio Luan (LI; LIU, 2009). 

A análise da curva SSD nos permite observar que, para o cloreto de mercúrio 

(Figura 5), as três espécies testadas (M. spinosa, Culex sp. e Berosini sp.) apresentaram 

maior sensibilidade quando comparadas com os outros organismos-teste, sendo os 

valores de toxicidade de CE50-48h = 0,024 mg/L, CL50-96h = 0,028 mg/Le CL50-96h = 

0,055 mg/L, respectivamente. O anfíbio S. fuscovarius foi a espécie testada mais 

resistente (CL50-96h = 0,310 mg/L). Em relação aos grupos, a ordem decrescente de 

sensibilidade das espécies ao cloreto de cádmio foi: cladócero> díptero>coleóptero> 

oligoqueto>peixe> anfíbio>odonata>hemíptero> anfíbio (Tabela 3). Os valores das 

concentrações de perigo para 5% (HC5) e 50% (HC50) das espécies são apresentados na 

Tabela 4. 
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Figura 5: Distribuição de sensibilidade de espécies (SSD) construída com valores 

médios de CL50-96 h (todas as espécies) e CE50-48h (para o cladócero Macrothrix 

spinosa) para espécies testadas com o metal cloreto de mercúrio no presente estudo. 

 

O mercúrio é um metal altamente tóxico para o zooplâncton. Em concentrações 

em nível de μg, esse metal causa redução significativa na sobrevivência e reprodução do 

zooplâncton (Ramírez-Pérez et al., 2004). A toxicidade aguda e crônica do Hg para 

cladóceros, particularmente para Daphnia magna, está bem documentada na literatura já 

há alguns anos (BIESINGER; CHRISTENSEN, 1972; KHANGAROT; RAY, 1989). 

No entanto, para cladóceros nativos da região tropical essa informação é escassa. 

Gazonato-Neto et al. (2018) ao comparar a sensibilidade de duas espécies de 

oligoquetos tropicais (Allonais inaequalis e Dero furcatus) às de espécies de regiões 

temperadas (Tubifex tubifex e Lumbriculus variegatus) observaram que as 

sensibilidades das espécies nativas foram superiores ou semelhantes às de outras 

espécies -teste frequentemente utilizadas. Para o cloreto de mercúrio, foi encontrado o 

valor de CL50-96h de 129 μg/L para A. inaequalis e de 92 μg/L para D .furcatus. 

Em um recente estudo, no qual foi avaliada a toxicidade aguda dos metais cobre, 

cádmio, mercúrio e manganês para três invertebrados bentônicos da biota aquática 

Neotropical, Tramea cophysa (Insecta, Odonata), Chlamydotheca sp. e Strandesia 

trispinosa (Crustacea, Ostracoda) (LIMA et al., 2019). Os organismos apresentaram 

valores médios de CL50 de 0,611, 0,844, 0,845 mg/L (T. cophysa); 0,378, 0,072 e 0,748 

mg/L(Chlamydotheca sp.)e0, 749, 0,012 e 0,027 mg/L (S. trispinosa) para sulfato de 

cobre, cloreto de cádmio e cloreto de mercúrio, respectivamente (Lima et al., 2019). As 

espécies que apresentaram maior sensibilidade em nosso estudo foram altamente 

sensíveis quando comparadas aos achados por Lima et al. (2019).  

 

Tabela 4: HC5 e HC50 (concentração de perigo para 5% e 50% das espécies, respectivamente; 
em mg/L) e intervalos de 95% de confiança para sulfato de cobre (CuSO4), cloreto de cádmio 
(CdCl2) e cloreto de mercúrio (HgCl2), a partir das curvas de SSD construídas com base nos 
valores de CL50-96 h (todas as espécies) e CE50-48h deste composto para o cladócero 
Macrothrix spinosa. (cf. Figuras 3,4 e 5). 

Composto HC5 HC50 

CuSO4 0,0609 (0,0112 - 0,1532) 0,5452 (0,2463 - 1,2068) 

CdCl2 0,0207 (0,0015 - 0,0845) 0,5856 (0,1743 - 1,9669) 
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HgCl2 0,0176 (0,0049 - 0,0351) 0,0907 (0,0500 - 0,1644) 

 

 

Conclusões  

 

- A avaliação da toxicidade dos metais cobre, cádmio e mercúrio, demonstram ser 

ambientalmente relevantes. O cobre foi potencialmente mais tóxico para as espécies de 

anfíbios, peixe e cládocero do que para os macroinvertebrados bentônicos. O cádmio 

demonstrou ser mais tóxico para espécies de invertebrados do que para vertebrados (M. 

spinosa, D. digitata, Berosini sp. e Culex sp.), exceto o hemíptero Belostoma sp. Já o 

mercúrio foi mais tóxico para M. spinosa, Culex sp., Berosini sp. e D. digitata. O 

odonato Anax sp., foi o organismo mais tolerante ao mercúrio. 

- As espécies nativas de vertebrados e invertebrados estudadas demonstraram ser 

bastante sensíveis à contaminação por cobre. Se a faixa de sensibilidade registrada para 

o díptero Culex sp. fosse estabelecida para determinar limites permissíveis à 

contaminação de corpos d’água, teria efeito protetor a todas as espécies testadas neste 

estudo. 

- Os resultados mostram que diferentes grupos taxonômicos que interagem e co-existem 

em lagos temporários apresentam sensibilidades distintas, variando de acordo com o 

tipo de contaminante. Portanto, vê-se a necessidade de estudos sobre os efeitos de 

potenciais contaminantes nestes ecossistemas, uma vez que a contaminação pode causar 

efeitos negativos às populações individuais e em nível de cadeia trófica. 
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CAPÍTULO 3 

 

TOXICIDADE LETAL DOS METAIS COBRE, CÁDMIO E MERCÚRIO A 

DUAS ESPÉCIES DE ANFÍBIOS NEOTROPICAIS 

 

Resumo 

A baixa disponibilidade de informações sobre a toxicidade de contaminantes ambientais 

para espécies nativas dos trópicos tem sido discutida com frequência. Atualmente pouco 

se sabe sobre a toxicidade dos metais às espécies nativas de anuros de ecossistemas 

tropicais. Neste contexto, o objetivo do presente estudo foi avaliar a toxicidade de três 

metais (cobre, cádmio e mercúrio) a duas espécies de girinos autóctones, Boana faber e 

Scinax fuscovarius. Além disso, a sensibilidade das espécies foi comparada à de outros 

anfíbios, peixes e invertebrados de água doce, com base em dados da literatura por meio 

de curvas de Distribuição da Sensibilidade das Espécies (SSDs). O metal de cobre foi o 

mais tóxico para ambas as espécies testadas. Observamos que a espécie B.faber foi mais 

sensível à exposição aos metais do que a espécie S. fuscovarius. Os resultados obtidos 

ainda mostraram que as espécies de anuros utilizados como organismos-teste são mais 

tolerantes aos metais do que a maioria das espécies de peixes que foram comparadas 

neste estudo. Por meio desta comparação evidenciou-se também que ambas espécies são 

suficientemente sensíveis aos metais para serem utilizadas como organismos-teste na 

realização de estudos ecotoxicológicos em laboratório. É necessário dessa forma, que os 

estudos sobre os efeitos de diferentes poluentes incluam cada vez mais espécies nativas 

de regiões neotropicais representativas dos ecossistemas afetados. Além disso, estudos 

futuros também devem avaliar a toxicidade crônica e incluir outras rotas importantes de 

exposição a metais, como sedimentos e alimentos. 

 

Palavras chave: Toxicidade aguda; Metais; Sobrevivência; Anfíbios; Espécies nativas. 
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Abstract 

The low availability of information on the toxicity of environmental contaminants to 

species native to the tropics has been frequently discussed. Currently, little is known 

about the toxicity of metals to native anuran species from tropical ecosystems. In this 

context, the objective of the present study was to evaluate the toxicity of three metals 

(copper, cadmium and mercury) to two species of native tadpoles, Boana faber and 

Scinax fuscovarius. In addition, species sensitivity was compared to that of other 

amphibians, fish and freshwater invertebrates, based on data from the literature using 

Species Sensitivity Distribution curves (SSDs). Copper metal was the most toxic for 

both species tested. We observed that the species B.faber was more sensitive to 

exposure to metals than the species S. fuscovarius. The results obtained also showed 

that the frog species used as test organisms are more tolerant to metals than most fish 

species that were compared in this study. Through this comparison, it was also shown 

that both species are sufficiently sensitive to metals to be used as test organisms in 

conducting ecotoxicological studies in the laboratory. It is therefore necessary that 

studies on the effects of different pollutants increasingly include native species from 

Neotropical regions representative of the affected ecosystems. In addition, future studies 

should also assess chronic toxicity and include other important routes of exposure to 

metals, such as sediment and food. 

 

Keywords: Acute toxicity; Metals; Survival; Amphibians; Native species. 
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Introdução 

 

Naturalmente encontrados nos ecossistemas aquáticos e resultantes da atividade 

vulcânica ou da erosão das rochas (PARELHO et al. 2014), diversos metais são 

elementos essenciais ao metabolismo exercendo função fundamental para a manutenção 

e atividade dos organismos vivos (NORDBERG et al. 2007), uma vez que estes 

necessitam de diversos metais essenciais, embora em baixas concentrações, 

paraatuaremcomo elementos estruturais, estabilizadores de estruturas biológicas, e, em 

particular, como ativadores de sistemas redox (ROSABAL et al. 2015). Entretanto, 

mesmo em concentrações muito baixas, da ordem de nanograma ou micrograma 

(concentrações-traço) alguns metais, essenciais ou não, danificam severamente diversos 

processos fisiológicos podendo comprometer o desenvolvimento de invertebrados 

(GERHARDT 1993; DICKMAN e RYGIEL, 1996; WU et al. 2016) e de vertebrados 

(CAREY e BRYANT 1995; SOBHA et al. 2007) afetando diretamente sua 

sobrevivência. 

Desde o século passado, após a revolução industrial, a contaminação de recursos 

hídricos por metais é considerada um grave problema no mundo todo (TCHOUNWON, 

et al. 2012). Em muitos países em desenvolvimento, e também no Brasil, a degradação 

da qualidade da água tem ocorrido de forma cada vez mais acelerada devido à expansão 

dos processos industriais, da mineração e do agronegócio (SILVA 2000; MOURA et al. 

2010). Estima-se que cerca de 0,3 a 1,0 milhão de toneladas decompostos metálicos são 

despejados em sistemas aquáticos brasileiros anualmente (SCHWARZENBACH 2006). 

A poluição de todos os tipos de corpos d’água por compostos metálicostóxicos 

representa uma das principais ameaças à perda de diversidade biológica (KUMAR 

2012). Metais são potencialmente considerados um problema ambiental global, devidoà 

sua elevada toxicidade, abundância e persistêncianos ecossistemas (Smith et al. 1994; 

Yuan et al. 2011; Islam et al. 2015). Eles têmainda como característicasagravantes a alta 

biodisponibilidade e a difícil degradação em ecossistemas aquáticos, tornando a 

biotaespecialmente suscetívelà contaminação direta (Mountouris et al. 2002; Magalhães 

et al. 2015). Os metais podem ser acumulados em tecidos e órgãos dos seres vivos 

através de absorção e/ou adsorção, e potencialmente podem ser bioacumulados e/ou 

biomagnificados através de toda a teia trófica (LOUMBOURDIS et al. 1999; YUAN et 

al. 2017). 
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Estudos ecotoxicológicos com vertebrados aquáticos têm sido tradicionalmente 

realizados com espécies de peixes, como o Danio rerio (ALSOP e WOOD, 2011; 

NONNO e MAGALHÃES 2016) e Poecilia reticulata (KHANGAROT e RAY, 1990; 

MILIOU et al. 1998; YILMAZ et al.2004, GUL et al. 2005). Já os bioensaios 

ecotoxicológicos utilizando anuros são muito menos frequentes e na maioria das vezes 

são realizados com organismos da família Bufonidae (FERRARI et al. 1996; 

CROSSLAND e ALFORD, 1998; RELYEA e JONES, 2009; LAJMANOVICH et al. 

2011) e RANIDAE (PUNZO 1993; BRIDGES e SEMLITSCH 2000; MONTEIRO et 

al. 2018). 

De acordo com Dmitrieva (2018) os estudos sobre a toxicidade de metais em 

anuros tem se tornado cada vez mais importantes na Ecotoxicologia, pois populações de 

anfíbios estão susceptíveis a poluição química com metais (FLYNN et al. 2015). Sendo 

que nos estágios iniciais estes organismos são ainda mais vulneráveis (Mann et al. 

2009).Embora haja pesquisas relacionadas aos efeitos de metais e/ou outros poluentes 

sobre anfíbios, tais pesquisas ainda são restritas a poucas espécies. Assim, existe uma 

lacuna de conhecimento sobre a toxicidade de metais como cobre, mercúrio, zinco, 

chumbo e cádmio em relação a espécies de anuros nativas de regiões tropicais. No 

Brasil, a espécie de anuro mais utilizada em testes de toxicidade é a espécie exótica 

Lithobatescatesbeianus (Howe et al. 2004; Ossana et al. 2010; Weir et al. 2012; Ossana 

et al. 2013)devido ao seu valor comercial na indústria alimentícia e por ser comumente 

usada em estudos ecotoxicológicos como modelo biológico. Esta espécie é nativa da 

América do Norte e introduzida na América do Sul (Stumpel 1992). 

Neste contexto, o objetivo do presente estudo foi avaliar a sensibilidade dos 

girinos das espécies Boana faber (WIED-NEUWIED 1821) e Scinax fuscovarius(LUTZ 

1925), que podem ser encontrados em vários habitats de áreas abertas, como pastagens e 

culturas agrícolas (PROVETE et al. 2011) a três metais, cobre, cádmio e mercúrio, pelo 

fato de serem os metais mais frequentemente encontrados em ecossistemas aquáticos 

tropicais (COTTA et al. 2006; LACERDA e MALN (2008). Para isto foram realizados 

testes de toxicidade aguda em laboratório, e a sensibilidade de indivíduos da fase 

aquática do ciclo de vida (girinos) foram utilizados como organismos-teste. As 

concentrações letais dos metais a estas espécies foram comparadas às reportadas para 

outras espécies de anfíbios, e também com espécies de outros grupos de vertebrados 

(peixes), além de comparações com espécies de diferentes grupos de invertebrados. 
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Material e Métodos 

 

Espécies-teste: Coleta e aclimatação dos organismos 

 

Os espécimes de anuros das espécies Boana faber e Scinax fuscovarius foram 

obtidos no lago Mayaca, um pequeno reservatório intermitente localizado no Campus 

da Universidade Federal de São Carlos (UFSCar - SP) onde foram coletadas desovas de 

ambas as espécies. As desovas coletadas foram levadas ao laboratório e aclimatadas em 

aquários de 50L até os animais completarem o desenvolvimento embrionário. Os 

girinos foram mantidos em água reconstituída (ABNT 2016), e alimentados 

diariamente, utilizando-se ração de peixe (Alcon Basic®), como alimento. A 

alimentação foi interrompida 24 horas antes da realização dos testes ecotoxicológicos.  

Para ambas as espécies, a água reconstituída tinha as seguintes características: pH 

(7,40± 0,60), dureza (180 ± 5,5 mg CaCO3/L), temperatura (23,00 ± 1,2°C) e 

condutividade elétrica (260 ± 72μS cm). 

A temperatura no laboratório foi controlada a 25 ± 2 °C com fotoperíodo natural. 

Durante o período de desenvolvimento dos girinos, a água dos aquários foi renovada 

semanalmente em 50% do volume total, visando manter a qualidade da água para o 

melhor desenvolvimento dos organismos. Estas condições (temperatura, luz e regime 

alimentar) são as usualmente estabelecidas em experimentos com girinos (JIQUIRIÇÁ 

2010; MOREIRA et al. 2019; FREITAS et al. 2019), caracterizando-se como adequadas 

para manutenção destes em condições saudáveis no laboratório. Somente indivíduos 

saudáveis, julgados pela morfologia e comportamento externos (BANTLE et al. 1991), 

foram selecionados para os experimentos. As espécies nativas foram coletadas sob 

licença n. 17559-10, autorizada pelo Instituto Brasileiro de Meio Ambiente e 

Renováveis Recursos Naturais (IBAMA). 

 

Testes de sensibilidade dos organismos ao cobre: estabelecimento da carta-controle  

 

Foram submetidos aos testes de sensibilidade os girinos de três lotes de desovas 

de cada espécie coletados em períodos distintos. O intuito foi verificar as condições 

fisiológicas dos animais e garantir  que as potenciais causas de mortalidade nos testes de 

toxicidade fossem relacionadas apenas com a exposição dos organismos aos metais e 

não devido à debilitação da saúde dos indivíduos. O composto químico utilizado como 
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substância de referência foi o sulfato de cobre como recomendado por Ossana et al. 

(2010). 

Após a fase de aclimatação dos organismos às condições de laboratório, os 

mesmos foram expostos a soluções com sulfato de cobre (número CAS-7758-99-8 da 

marca Synth) a partir de uma solução-estoque de 100 mg/L por 96 horas nas 

concentrações nominais de 0,10; 0,20; 0,30; 0,40 e 0,50 mg/Lpara Scinax fuscovarius e 

de 0,02; 0,04; 0,06; 0,08 e 0,10mL/L para Boana faber sendo realizados 20 testes de 

toxicidade aguda. As concentrações foram selecionadas com base nos resultados obtidos 

em testes preliminares.  

Para cada concentração, foram estabelecidas quatro replicas com três 

organismos no estágio 25conforme a Tabela de Gosner (GOSNER, 1960; SPARLING 

et al. 2010). Cada recipiente continha três litros de água recontítuida (1 L/indivíduo) 

preparada conforme as recomendações da ABNT (2016). Ápos o período de exposição 

(96h) foi avaliada a mortalidade dos indivíduos. 

As exposições foram realizadas nas mesmas condições de manutenção dos 

girinos no laboratório (temperatura 24 ± 2 °C, 12:12 h fotoperíodo claro/escuro, pH 7,0-

8,0), no entanto, estes não foram alimentados durante as 96 h de exposição. No início e 

ao final  de cada teste foram feitas medidas das variáveis físicas e químicas da água 

como: temperatura, pH, oxigênio dissolvido, e condutividade elétrica da água. 

 

Testes de Toxicidade Aguda com os metais cádmio e mercúrio 

 

Testes de toxicidade aguda (96 h) foram realizados para avaliar a sensibilidade 

de Scinax fuscovarius e Boana faber aos metais cádmio (número CAS-7487-94-7 da 

marca Synth) e mercúrio (número CAS-7790-78-5 da marca Metaquimica). Em cada 

teste uma série de cinco concentrações foram avaliadas, as quais foram baseadas em 

testes preliminares. Foram estabelecidas quatro réplicas por tratamento, onde cada 

réplica consistia em um balde plástico contendo 1 L de solução de teste, onde foram 

colocados três girinos (B. faber –3,2 ± 0,5 cm; S. fuscovarius – 4,1 ± 0,4) no estágio 25 

na Tabela de Gosner (GOSNER, 1960). Foram realizados quatro testes de toxicidade 

aguda para cada um dos metais. 

Os testes foram realizados nas mesmas condições já descritas na seção “Espécies 

-teste”, exceto que os animais não foram alimentados durante o teste. Com base nos 

resultados de testes preliminares e a partir de soluções-estoque de 100mg/Lpara cádmio 
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e mercúrio, respectivamente, cinco concentrações de teste (todos em mg a.i./L) foram 

estabelecidas: Boana faber - Cádmio: 2,20; 2,30; 2,40; 2,50; 2,60 e mercúrio: 0,08; 

0,10; 0,12; 0,14; 0,16. Scinax fuscovarius - Cádmio: 1,80; 2,20; 2,60; 3,00; 3,40 e 

mercúrio: 0,10; 0,20; 0,30; 0,40; 0,50. 

 

Distribuições de sensibilidade de espécies 

 

Para comparar a sensibilidade dos girinos de Boana faber e de Scinax 

fuscovarius com a de outros vertebrados e invertebrados aquáticos, foram construídas 

curvas de distribuição de sensibilidade das espécies (SSDs). Para isto, os resultados de 

CL50-96h obtidos no presente estudo para cada metal testado, foram comparados aos 

dados de CL50-96h para vertebrados e invertebrados obtidos por diferentes autores e 

disponibilizados no banco de dados USEPA ECOTOX (http://cfpub.epa.gov/ecotox/) 

além de outros dados acessíveis, obtidos na literatura aberta. Foram incluídos apenas 

dados de toxicidade aguda para organismos aquáticos obtidos em laboratório, e que 

puderam ser confirmados nos artigos publicados e que respeitaram os critérios de 

seleção estabelecidos para comparação, sendo a CL50 e tempo de duração do 

experimento de 96 horas os parâmetros dos critérios (VAN-den-BRINK et al. 2006; 

BROCK e VAN-WIJNGAARDEN 2012). Se mais de um valor de toxicidade estava 

disponível para uma espécie, a média geométrica foi calculada e usada para evitar 

super-representação de espécies frequentemente testadas.  

As SSDs foram construídas com o programa ETX, versão 2.0 (VAN-

VLAARDINGENET al. 2004). O HC5 (concentração de perigo para 5% das espécies) e 

o HC50 (concentração de perigo para 50% das espécies) e seus limites de confiança 

foram também determinados com este software com base na metodologia delineada por 

Aldenberg e Jaworska (2000). Como uma distribuição log-normal dos dados é assumida 

neste programa, a log-normalidade foi antes avaliada pelo teste de Anderson-Darling 

incluído no pacote do software ETX, no nível de significância de 5%. 

 

Análise de dados 

 

Os valores de 96 h-CL50 foram calculados por regressão não linear, usando a 

curva logística de três parâmetros no software Statistica 7.0 (STATSOFT, 2004). 
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A faixa de sensibilidade ao sulfato de cobre foi estabelecida por meio de um 

modelo desenvolvido pelo USEPA (1985), o gráfico de carta-controle, que consiste em 

uma linha representando o valor médio das 96 h-CL50de 20 testes de toxicidade aguda e 

os limites superiores e inferiores do intervalo de confiança de 95%, que são mostrados 

como duas linhas, que correspondem a mais (superior) ou menos (inferior) duas vezes o 

desvio da média.  

 

Resultados e discussão 

 

Variáveis abióticas dos testes de toxicidade 

 

Os parâmetros físicos e químicos das soluções-teste obtidos no início e ao final 

dos testes de toxicidade aguda demostraram a estabilidade nos ensaios realizados para 

ambas as espécies, como pode ser observado na Tabela 1. Os valores de pH variaram de 

7,6 e 7,7 no início a 7,4 ao final do teste.; a condutividade elétrica entre 629-622 e 627-

606 μS cm−1 no início e final do teste, respectivamente, e a dureza de 182-186 no início 

a 198-201 mg CaCO3 ao final. A temperatura se manteve constante (23°C) do início ao 

final dos experimentos para ambas as espécies. 

 

Tabela 1: Parâmetros físicos e químicos (média ± desvio padrão) medidos nas soluções-teste no 
início e no final dos testes de toxicidade aguda realizados com girinos dos anfíbios nativos 
neotropicais Boana faber e Scinax fuscovarius. 

Parâmetro/Espécie B. faber S. fuscovarius 

pH - inicial 7,6 ± 0,21 7,7 ± 20 

pH - final 7,4 ± 0,19 7,4 ± 24 

Condutividade elétrica – inicial (μS cm−1) 629 ± 52 622 ± 91 

Condutividade elétrica – final (μS cm−1) 627 ± 66 606 ± 101 

Temperatura – inicial (°C) 23 ± 0,30 23 ± 0,15 

Temperatura – final (°C) 23 ± 0,62 23 ± 0,22 

Dureza – inicial (mg CaCO3 L
−1) 182 ± 7,2 186 ± 9,1 

Dureza – final (mg CaCO3 L
−1) 198 ± 9,3 201 ± 8,9 
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Sensibilidade dos dois girinos nativos de sapos aos metais avaliados 

 

Até o presente, de acordo com o nosso conhecimento, não há dados registrados 

na literatura sobre a toxicidade do sulfato de cobre, cloreto de cádmio, cloreto de 

mercúrio ou outro poluente sobre as espécies tropicais testadas. 

As variações dos resultados obtidos nos testes de 96h-CL50 para o sulfato de 

cobre estão sumarizados na Figura 1 e também na Tabela S1. A espécie B. faber foi 

aproximadamente três vezes mais sensível que a S. fuscovarius quando exposta a esse 

metal, com média de 0,080 ± 0,007 e 0,270 ± 0,046 mg/L respectivamente. 

Considerando que as variabilidades dos dados obtidos para ambas as espécies foram 

estabelecidas no mesmo laboratório. Dentre os metais analisados, o sulfato de cobre foi 

o metal com maior toxicidade para as duas espécies utilizadas como organismo-teste. 

 

 

Figura 1: Intervalos de sensibilidade das espécies tropicais nativas de anfíbios (A) Scinax 
fuscovarius (B) Boana faber ao sulfato de cobre (CuSO4). Os limites superior e inferior dos 
intervalos de confiança de 95% também são indicados nas figuras. 
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O cobre foi o metal com maior toxicidade para ambas as espécies. Estudos 

realizados por Calfee e Little (2017) com a espécie Lithobates chiricahuensis, salienta 

que o metal de cobre é potencialmente mais tóxico que cádmio, afetando diretamente a 

sobrevivência e diminuindo o crescimento dos girinos.  

Girinos de B. faber também foram significantemente mais sensíveis que S. 

fuscovarius quando expostos aos metais de cádmio e mercúrio (p<0,05). Os valores 

médios de CL50 para o cádmio foram semelhantes (2,462 (DP) e 2,738 mg/L (DP) 

(Tabela 2). Para o mercúrio a diferença das médias entre as espécies foi maior, variando 

entre 0,113 mg/L para B. faber e 0,310 mg/Lpara S.fuscovarius (Tabela 2). 

Ossana et al. (2010) ao avaliar girinos expostos ao cobre e cádmio diminui a 

sobrevivência dos indivíduos, pois a exposição aguda ao metal provoca um considerável 

estresse aos animais devido ao impacto genotóxico avaliados nas células sanguíneas – 

eritrócitos. Gürkan et al., (2014) descreve os efeitos histopatológicos do metal de 

cádmio no organismo de anfíbios, e observou alterações importantes em órgão como 

fígado, rim, brânquias, túbulos hepáticos e renais. A presença de cádmio no organismo 

de anfíbios inibe a metabolização de íons de Ca+2 das brânquias afetando a composição 

iônica do plasma e desajustando a osmorregulação (RICARD et al., 1998). 

O mercúrio é conhecido como um metal perigoso, sendo considerado metal com 

maior toxicidade (JAISHANKAR et al., 2014). Embora, no presente estudo o metal de 

cobre apresentou toxicidade superior ao mercúrio para ambos os anfíbios testados. 

Entretanto, em estudos realizados por Bergeron et al. (2010) e Hothem et al. (2010) com 

seis espécies de anfíbios norte-americanos, as toxicidades obtidas para o mercúrio foram 

maiores que a determinadas no presente estudo. 

 

Tabela 2: Valores médios da concentração letal CL50-96h e limites de confiança e significância 
destes obtidos em 20 testes de toxicidade aguda realizados com cloreto de cádmio e cloreto de 
mercúrio para os anfíbios Boana faber e Scinax fuscovarius. 

Teste/Espécie 

Boana faber Scinax fuscovarius 

𝑋 Mín / Máx p 𝑋 Mín / Máx p 

Cd - 01 2,475 (2,391 – 2,560) <0,00001 2,661 (2,476 – 2,845) <0,00001 

Cd - 02 2,444 (2,376 – 2,512) <0,00001 2,761 (2,634 – 2,887) <0,00001 

Cd - 03 2,451 (2,387 – 2,514) <0,00001 2,743 (2,559 – 2,927) <0,00001 
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Cd - 04 2,480 (2,370 – 2,585) <0,00001 2,789 (2,612 – 2,967) <0,00001 

𝑋 2,462   2,738   

σ 0,017   0,055   

Hg - 01 0,127 (0,113 – 0,142) <0,00001 0,298 (0,235 – 0,360) <0,00001 

Hg - 02 0,110 (0,100 – 0,120) <0,00001 0,333 (0,264 – 0,401) <0,00001 

Hg - 03 0,096 (0,075 – 0,116) <0,00001 0,312 (0,264 – 0,360) <0,00001 

Hg - 04 0,121 (0,105 – 0,136) <0,00001 0,298 (0,235 – 0,360) <0,00001 

𝑋 0,113   0,310   

σ 0,013   0,016   

 

O cobre é um metal recorrente em despejos industriais e agrícolas despejados 

nos recursos hídricos brasileiros (Joachim et al, 2017).  A CETESB (2009) determina 

que o padrão de potabilidade para água contendo o cobre é de 2 mg/L. Em relação ao 

cádmio águas consideradas não contaminadas apresentam concentração de cádmio 

inferior a 1 μg/L, enquanto a água considerada potável para o consumo humano possui 

valores entre 0,01 e 1 μg/L. Nos corpos d'água brasileiros, as concentrações de mercúrio 

são geralmente inferiores a 0,5 μg/L, e o padrão aceitável para consumo estabelecido 

pela Portaria 518/04 é de 0,001 mg/L. Portanto, a concentração mínima aceita na 

legislação brasileira para ambos os metais não garante a proteção de nenhuma das 

espécies testadas no presente estudo, uma vez que a concentração letal para 50% das 

populações foram inferiores aos estabelecidos pela lei. 

 

Sensibilidade em comparação com outros anfíbios, peixes e invertebrados de 

diferentes grupos taxonômicos 

 

Os pontos nas curvas SSDs apresentadas na Figura 2 representam os valores 

médios das concentrações de 96h-CL50 dos três metais às duas espécies de anfíbios e 

também as faixas de CL50 obtidas na literatura por diversos autores para diversos 

organismos aquáticos, como peixes, insetos, crustáceos e outros anuros. As curvas 

permitem a comparação da sensibilidade das espécies nativas tropicais com a de outras 
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espécies de anfíbios além de espécies de diferentes grupos taxonômicos e a de 

diferentes níveis tróficos.  

A curva SSD obtida para o sulfato de cobre (Figura 2-A), mostra que a espécie 

B. faber foi relativamente sensível ao cobre quando comparadas com espécies de anuros 

mais sensíveis como Bufo melanosticus (DEVILLERS e EXBRAYAT 1992)e 

Microhyla ornata (SCHUYTEMA e NEBEKER 1996), assim como o peixe Rasbora 

sumatrana (Shuhaimi-Othman et al. 2010) e o cladócero Ceriodaphnia dubia 

(HARMON et al. 2003). A espécie S. fluscovarius, no entanto, foi uma das espécies 

mais resistentes ao cobre, apresentando valores semelhantes aos de espécies mais 

resistentes como Lithobates catesbeianus, espécie muito utilizada em 

testesecotoxicológicos com anfíbios (OSSANA et al. 2010). Portanto, ao utilizar 

somente L. catesbeianus como espécie padrão para avaliar e/ou prever efeitos do metal 

de cobre sobre a biota aquática, não garante a proteção das espécies tropicais testadas 

neste estudo e as demais espécies de anfíbios e peixes.  Uma vez que a CL50 para L. 

castesbeianus foi de 3,96 mg/L, valor superior a de todos os organismos testes com 

sulfato de cobre. 

A curva SSD para o cádmio (Figura 2-B) evidencia que as duas espécies nativas 

foram menos sensíveis a este composto do que a maioria dos anfíbios e peixes 

utilizados em outros estudos e selecionados para esta comparação. Apenas duas espécies 

foram mais tolerantes que as espécies nativas de anfíbios, o inseto aquático díptero 

Chironomus tentans (SUEDEL et al. 1997) e o anfíbio Bufo melanosticus 

(KHANGAROT e RAY 1987), espécies comumente utilizadas como organismos-teste 

nas regiões temperadas em bioensaios com metais e agrotóxicos. Neste caso, o fator de 

avaliação de 100evidencia que as espécies testadas não garantiriam a proteção da maior 

parte dos anfíbios e peixes. 

A curva SSD apresentada na Figura 2-C representa a sensibilidadedas diferentes 

espécies indicada pelas concentrações deste metal capazes de causar mortalidade de 

50% (CL50) dos indivíduos de cada espécie e a fração de espécies que seriam afetadas 

quando expostas ao cloreto de mercúrio. Assim como observado para os demais metais 

testados, no presente estudo, a espécie S. fuscovarius foi mais tolerante que a maioria 

dos vertebrados. Já B. faber apresentou sensibilidade intermediária ao cádmio quando 

comparada a outras espécies mais sensíveis de anfíbios como Xenopus laevis, B. 

melanosticus, Rana hexadactyla, Rana breviceps e M. ornata sensibilidades foram 



 

avaliadas por Boening (2000

são suficientes para garantir a proteção da maioria das espécies comparadas.

 

Figura 2: Curvas de distribu
valores de CL50- 96 h dos metais cobre, cádmio e mercúrio sobre duas espécies de anuros 
tropicais (Boana faber e Scinax
aquáticos (peixes e anfíbios) e invertebrados (crustáceos e insetos). (A) Sulfato de cobre; (B) 
Cloreto de cádmio; (C) Cloreto de mercúrio, evidenciando as frações de espécies afetadas à 
medida que aumentam os valores das concentrações letais.
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obtidos no presente estudo, uma vez que os anfíbios estudados foram mais tolerantes 

quando comparados com espécies comumente utilizadas em testes ecotoxicológicos, 

com metais. Porém, existem muitas outras espécies tropicais de anfíbios, e conhecer a 
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Boening (2000). Portanto as faixas de 96h-CL50 dos anfíbios testados não 

para garantir a proteção da maioria das espécies comparadas.

Curvas de distribuição da sensibilidade de espécies (SSD) em relação com base nos 
dos metais cobre, cádmio e mercúrio sobre duas espécies de anuros 

Scinax fluscovarius) e diversas outras espécies de vertebrados 
(peixes e anfíbios) e invertebrados (crustáceos e insetos). (A) Sulfato de cobre; (B) 

Cloreto de cádmio; (C) Cloreto de mercúrio, evidenciando as frações de espécies afetadas à 
medida que aumentam os valores das concentrações letais. 

Um estudo realizado por Bridges et al.(2002) avaliando a toxicidade de metais e 

outros agroquímicos para espécies de peixes e anfíbios mostrou que girinos de diversas 

espécies normalmente são mais tolerantes do que peixes, o que corrobora os resultados 

do, uma vez que os anfíbios estudados foram mais tolerantes 

quando comparados com espécies comumente utilizadas em testes ecotoxicológicos, 

com metais. Porém, existem muitas outras espécies tropicais de anfíbios, e conhecer a 

sensibilidade das mesmas é essencial para de fato, pois os efeitos dos metais podem ser 

específicos para cada espécie. 
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(peixes e anfíbios) e invertebrados (crustáceos e insetos). (A) Sulfato de cobre; (B) 

Cloreto de cádmio; (C) Cloreto de mercúrio, evidenciando as frações de espécies afetadas à 

or Bridges et al.(2002) avaliando a toxicidade de metais e 

que girinos de diversas 

espécies normalmente são mais tolerantes do que peixes, o que corrobora os resultados 

do, uma vez que os anfíbios estudados foram mais tolerantes 

quando comparados com espécies comumente utilizadas em testes ecotoxicológicos, 

com metais. Porém, existem muitas outras espécies tropicais de anfíbios, e conhecer a 

os efeitos dos metais podem ser 
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Conclusões 

 

-Os três metais avaliados causam toxicidade às espécies de anfíbios B. faber e S. 

fluscovarius em concentrações-traço, ambientalmente relevantes, da ordem de 

microgramas de cobre e mercúrio e de menos de três miligramas de cádmio; 

- Entre os metais testados o cobre foi o mais tóxico para os anfíbios nativos estudados.  

- Estas espécies nativas de anfíbios são bastante sensíveis ao cobre e se a faixa de suas 

sensibilidades fosse utilizada para estabelecimento de limites permissíveis de ocorrência 

cobre nos ambientes aquáticos, teria provavelmente efeito protetor à maioria das 

espécies aqui representadas. 

- Os resultados obtidos corroboram a percepção crescente de que espécies de diferentes 

grupos taxonômicos têm diferentes sensibilidades e que esta varia de acordo com cada 

contaminante reforçando a necessidade de que os estudos sobre os efeitos de diferentes 

contaminantes em regiões neotropicais incluam cada vez mais espécies nativas.  
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Anexos: 

Tabela S1: Valores médios, limites inferiores e superiores da concentração letal em mg/L (CL50) 
obtidos em vinte testes de toxicidade aguda realizados com sulfato de cobre (mg/L) para os 
anfíbios Boana faber e Scinax fuscovarius. 

Teste/Espécie 

B faber S.  fuscovarius 

𝑋 Mín / Máx p 𝑋 Mín / Máx p 

01 0,074 (0,068 – 0,080) <0,00001 0,236 (0,164 – 0,308) <0,00001 

02 0,084 (0,069 – 0,098) <0,00001 0,261 (0,166 – 0,355) <0,00001 

03 0,081 (0,075 – 0,087) <0,00001 0,345 (0,297 – 0,392) <0,00001 

04 0,095 (0,074 – 0,117) 0,00001 0,322 (0,257 – 0,388) 0,00001 

05 0,085 (0,065 – 0,105) <0,00001 0,231 (0,147 – 0,316) <0,00001 

06 0,071 (0,054 – 0,088) <0,00001 0,231 (0,148 – 0,314) <0,00001 

07 0,083 (0,075 – 0,090) <0,00001 0,212 (0,149 – 0,275) <0,00001 

08 0,081 (0,064 – 0,098) <0,00001 0,348 (0,301 – 0,396) <0,00001 

09 0,083 (0,061 – 0,105) <0,00001 0,335 (0,307 – 0,364) <0,00001 

10 0,097 (0,068 – 0,126) <0,00001 0,262 (0,174 – 0,351) <0,00001 

11 0,079 (0,050 – 0,109) 0,00001 0,262 (0,206 – 0,318) <0,00001 

12 0,079 (0,050 – 0,109) 0,00001 0,217 (0,136 – 0,297) 0,00001 

13 0,072 (0,057 – 0,087) <0,00001 0,255 (0,175 – 0,335) <0,00001 

14 0,078 (0,070 – 0,085) <0,00001 0,216 (0,160 – 0,271) <0,00001 

15 0,071 (0,057 – 0,084) <0,00001 0,318 (0,292 – 0,344) <0,00001 

16 0,078 (0,061 – 0,096) <0,00001 0,262 (0,175 – 0,349) <0,00001 

17 0,076 (0,064 – 0,088) <0,00001 0,296 (0,235 – 0,358) <0,00001 

18 0,078 (0,055 – 0,102) <0,00001 0,287 (0,219 – 0,354) <0,00001 

19 0,078 (0,068 – 0,087) 0,00001 0,209 (0,124 – 0,293) 0,00004 

20 0,069 (0,055 – 0,083) <0,00001 0,306 (0,262 – 0,293) <0,00001 

𝑋 0,080   0,270   
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CAPITULO 4 

 

EFEITOS DO COBRE, CÁDMIO E MERCÚRIO SOBRE AS TAXAS DE 

PREDAÇÃO E A SELETIVIDADE ALIMENTAR DE ANAX SP. (ODONATA, 

AESHNIDAE) E DE BELOSTOMA SP. (HEMÍPTERA, BELOSTOMATIDAE) 

 

Resumo 

Diferentes atividades humanas liberam uma grande quantidade de metais nos 

ecossistemas, tornando-se motivo de preocupação frente à conservação dos ambientais 

naturais. Estudos sobre interações comportamentais predador-presa fornecem uma ponte 

importante entre os estudos de comportamento e ecologia, porém, são ainda, poucos 

estudos. Assim, no presente estudo, os efeitos de três metais (cobre, cádmio e mercúrio) 

sobre a taxa de predação e seletividade alimentar das ninfas de Anax sp. (Odonata) e de 

Belostoma sp. (Hemíptera) foram avaliados em testes de toxicidade laboratorial. A 

seletividade alimentar foi avaliada oferecendo quatro diferentes presas para estes 

organismos, sendo Ilyocryptus spinifer (Crustacea), Ceriodaphnia silvestrii (Crustacea), 

Dero digitata (Oligochaeta) e Chironomus inquinatus (Diptera). De modo geral, a taxa 

de predação de Anax sp. diminuiu em comparação com os organismos dos controles 

após exposição aos três metais. Para Belostoma sp., as taxas de predação também 

diminuíram, porém não foram observados efeitos significativos para todas as 

concentrações testadas (i.e., somente as duas maiores concentrações testadas de 

mercúrio). Provavelmente devido às diferenças nas características da história de vida, 

especialmente forrageio e capacidades de dispersão desses organismos foram também 

observadas sutis diferenças nas taxas de alimentação. Ambos preferiram os organismos 

menos ágeis de corpo mole (Oligochaeta e Chironomidae) em comparação aos 

crustáceos que habitam a coluna d’água. Nossos resultados demostram que os metais 

podem reduzir as taxas de sucesso de predação e, portanto, à aquisição de alimentos, 

essencial à sobrevivência dos indivíduos.  

 

Palavras-chave: taxas de alimentação, toxicidade de metais, alterações 

comportamentais, insetos aquáticos. 
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Resumo 

Different human activities release a large amount of metals in ecosystems, becoming a 

matter of concern regarding the conservation of natural environments. Studies on 

predator-prey behavioral interactions provide an important bridge between studies of 

behavior and ecology, however, there are still few studies. Thus, in the present study, 

the effects of three metals (copper, cadmium and mercury) on the rate of predation and 

food selectivity of nymphs from Anax sp. (Odonata) and Belostoma sp. (Hemiptera) 

were evaluated in laboratory toxicity tests. Food selectivity was evaluated by offering 

four different prey for these organisms, being Ilyocryptus spinifer (Crustacea), 

Ceriodaphnia silvestrii (Crustacea), Dero digitata (Oligochaeta) and Chironomus 

inquinatus (Diptera). In general, the predation rate of Anax sp. decreased compared to 

the control organisms after exposure to the three metals. For Belostoma sp., Predation 

rates also decreased, but no significant effects were observed for all tested 

concentrations (i.e., only the two highest tested mercury concentrations). Probably due 

to differences in life history characteristics, especially foraging and dispersal capacities 

of these organisms, subtle differences in feeding rates were also observed. Both 

preferred the less agile soft-bodied organisms (Oligochaeta and Chironomidae) 

compared to the crustaceans that inhabit the water column. Our results demonstrate that 

metals can reduce predation success rates and, therefore, the acquisition of food, 

essential to the survival of individuals. 

 

Keywords: feeding rates, metal toxicity, behavioral changes, aquatic insects. 

Introdução  
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Introdução 

 

A investigação da contaminação da água com metais tornou-se um foco de 

preocupação dos cientistas ambientais nos últimos anos (AHMET et al., 2006; 

MUHAMMAD et al., 2011). Uma vez que as atividades humanas como produção 

industrial, mineração e agricultura liberam uma grande quantidade de metais nos 

ecossistemas (MECHI; SANCHES, 2010; MOISEENKO; KUDRYAVTSEA, 2011). 

As principais fontes de poluição desses compostos são a queima de combustíveis 

fósseis, a fundição de metais como minérios, resíduos municipais, fertilizantes, 

agrotóxicos e esgotos industriais e domésticos (RAI, 2009; SARDAR et al., 2013). 

Além disso, os metais podem ser acumulados e biomagnificados ao longo da cadeia 

alimentar aquática, resultando em efeitos subletais ou morte nas populações (XU et al., 

2004; YI et al. 2011), tornam-se assim, um risco ambiental significativo para 

invertebrados, peixes e também seres humanos (ARANTES et al., 2016). 

Estudos sobre interações comportamentais predador-presa fornecem uma ponte 

importante entre os estudos de comportamento e ecologia (WERNER; GILLIAM, 

1984). Apesar de muitos avanços nesta área do conhecimento, nossa compreensão das 

interações comportamentais entre predador-presa é limitada quando inseridos em 

ambientes contaminados. A captura de presas é parte de um comportamento predador de 

forrageamento e pode influenciar a distribuição da meta-comunidade, bem como o 

comportamento da presa (GRAINGER et al. 2017). Os predadores conduzem várias 

ações determinantes para garantir o sucesso da pré-captura, como encontrar, escolher, 

capturar, manipular e ingerir ou rejeitar presas (KIMBELL; MORRELL 2015). 

Poluentes como metais podem alterar essas ações, o que pode levar a taxas de sucesso 

reduzidas de predação e, portanto, aquisição de alimentos (WALKER, 2012). 

De fato, a redução da ingestão de alimentos parece ser uma resposta geral à 

exposição a contaminantes (MCWILLIAM; BAIRD 2002). Estudos de Smith; Weis 

(1997) e Weis et al. (2003), por exemplo, mostraram que metais como cádmio, mercúrio 

e zinco podem interferir na capacidade e velocidade de seleção e captura de presas pelo 

peixe Fundulus heteroclitus, resultando em uma redução da quantidade de alimento 

ingerido. Weis et al. (2001) sugeriram que o sucesso na captura de presas pode ser 

usado como um biomarcador comportamental sensível para avaliar os efeitos subletais 
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de produtos químicos como metais em populações aquáticas e, indiretamente, em 

estruturas de comunidades aquáticas.  

As espécies de libélula (Odonata, Insecta) foram recentemente sugeridas como 

espécies promissoras para testes de toxicidade (Valente-Neto et al. 2016, Miguel et al. 

2017). Odonados desempenham um papel importante na dinâmica do ecossistema 

aquático (COSTA et al. 2006) e são os principais predadores nas redes alimentares de 

água doce (OLIVEIRA et al. 2013). Sua dieta pode variar de invertebrados 

(principalmente outros insetos) a peixes e larvas de anfíbios de tamanho adequado para 

ingestão (CORBET 1999, FULAN; DOS ANJOS, 2015). Dado que são predadores e 

muitas vezes se esforçam em estreita relação com o sedimento, podem acumular mais 

metais do que outros táxons de invertebrados que habitam a coluna d'água (CORBI et 

al. 2008) e, portanto, podem ser bons indicadores de contaminação por metais 

(WAYLAND; CROSLEY 2006). 

Estudos ecotoxicológicos sobre espécies de hemípteros aquáticos, ainda não 

foram difundidos. De acordo com os nossos conhecimentos, este grupo de insetos só 

foram estudados dentro da Ecotoxicologia utilizando hemípteros terrestres que são 

associados a pragas de lavouras de arroz (KRINSKI; FOERSTER, 2016) e crisântemo 

(ROCHA et al., 2006), ou como potenciais organismos a serem utilizados no controle 

biológico de pragas em lavouras (CARVALHO, 2008). Com isso, o objetivo desse 

estudo foi avaliar os efeitos de três metais (cobre, cádmio e mercúrio) sobre a 

intensidade de predação e a seletividade alimentar das ninfas de Anax sp. (Odonata) e de 

Belostoma sp. (Hemíptera). 

 

Materiais e métodos 

 

Organismos-teste e condições de cultura 

 

As ninfas predadoras de Anax sp. (Odonata) e de Belostoma sp. (Hemíptera) 

foram coletados na Lagoa Mayaca, situada em uma área preservada de Cerrado, 

localizada dentro do Campus da Universidade Federal de São Carlos, na cidade de São 

Carlos-SP, (coordenadas 21o58’02.1”S - 47o 53’01.7”W). A lagoa é um ecossistema 

aquático temporário, que devido ao ciclo hidrológico sazonal, e dependendo da 

precipitação anual, fica seca no outono-inverno e volta a ser preenchida no período de 
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chuvas que se inicia no final da primavera ou início do verão. A lagoa apresenta águas 

límpidas e profundidade reduzida, de no máximo 1,0 m.  

Após as coletas as ninfas foram mantidas no laboratório em frascos de plástico 

individuais contendo água reconstituída (ABNT 2016), e alimentadas diariamente, com 

náuplios de Artemia franciscana (Crustacea, Anostraca). A alimentação foi 

interrompida 24 horas antes da realização dos testes ecotoxicológicos.  Para ambas as 

espécies, a água reconstituída tinha as seguintes características: pH (7,40 ± 0,60), dureza 

(180 ± 5,5 mg CaCO3/L), temperatura (23 ± 1,2 °C) e condutividade elétrica (260 ± 72 

μS cm). 

Os cladóceros utilizados como presas, para a realização de testes foram 

Ilyocryptus spinifer (coletado na Lagoa Mayaca (Crustacea, Ilyocryptidae) e 

Ceriodaphnia silvestrii (Crustacea, Daphnidae) os quais foram mantidos em cultivos no 

laboratório, em béqueres de 1000 a 2000 mL. Para o cultivo de I. spinifer, foi também 

adicionado ao béquer o substrato de fundo do local onde estes cládoceros foram 

coletados na Lagoa Mayaca. A água utilizada no cultivo, adotada a partir de 

experimentos preliminares, foi a água reconstituída, a qual foi preparada segundo as 

normas da ABNT (2017). A água utilizada nos cultivos possuía as seguintes 

características: pH 7,6; condutividade elétrica 140 μS cm−1 e dureza 46 mg L−1de 

CaCO3.O alimento fornecido foi uma suspensão da micro clorofícea Raphidocelis 

subcapitata cultivada em meio CHU 12, em fase exponencial, na concentração de 105 

células mL-1e enriquecida com 1 mL-1 de uma suspensão mista de levedura e ração de 

peixe fermentada em iguais proporções (1:1) (USEPA 1994; ABNT 2009). Os cultivos 

foram mantidos em câmara de germinação, marca Fanem, modelo 347 CDG (Brasil), 

sob condições constantes de temperatura a 25°C ± 2,0 °C e fotoperíodo de 12 h luz:12 h 

escuro. 

A espécie de oligoqueto utilizada como presa foi Dero digitata (Oligochaeta: 

Naididae) cujos exemplares foram coletados em cultivos na Estação Experimental de 

Aquicultura do Departamento de Hidrobiologia da Universidade Federal de São Carlos, 

SP, mantidos em tanques de água doce localizados no campus da UFSCar (21°58'54,7" 

S 47°52'39,3" W), sob elevadas temperaturas e abundante biomassa da alga clorofícea 

Chlorella sorokiniana. Os exemplares coletados foram mantidos para aclimatação no 

laboratório durante pelo menos uma semana antes dos testes. As culturas foram 

mantidas sob fotoperíodo controlado (12h luz: 12h escuro) e temperatura constante de 

24 °C ± 2 °C. Os oligoquetos foram cultivados em água reconstituída com 
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características conhecidas de oxigênio dissolvido, dureza (90,0-400,0 mg CaCO3 L-1), 

condutividade (150,0-350,0 μScm-1) e pH (6,0-9,0). Os oligoquetos foram alimentados a 

cada sete dias com 20 mL de alimento de peixe Tetramim® preparando-se uma 

suspensão com 5 g diluídas em dois litros de água destilada. 

As larvas de quironomídeos Chironomus inquinatus (Diptera, Chironomidae) 

utilizadas como presas foram cultivadas em bandejas de plástico contendo areia 

esterilizada no fundo e acima da bandeja foi colocado em toda a volta um suporte telado 

para evitar a fuga dos adultos. As condições da água e de alimentação foram iguais as 

utilizadas no cultivo e manutenção do oligoqueto D. digitata.  

 

Taxa de predação e seletividade alimentar 

 

Para os testes de predação e de seletividade alimentar, 80 ninfas de Anax sp. 

(tamanho médio de 8,54 ± 2,88 mm de comprimento) e 80 indivíduos adultos de 

Belostoma sp. (tamanho médio de 9,56 ± 0,59 mm de comprimento) foram expostos por 

24 horas as concentrações subletais correspondentes a CL1, Cl5, CL10 e CL20(calculadas 

através do programa estatístico PriProbit) de sulfato de cobre (CuSO4), cloreto de 

cádmio (CdCl2) e cloreto de mercúrio (HgCl2) (Tabela 1), além do controle contendo 

somente água reconstituída em recipientes com 8 cm de altura e 11 cm de diâmetro para 

cada tratamento, os quais foram preenchidos com 200 mL de solução-teste.  Foram 

adotadas quatro réplicas para cada tratamento. Nesta fase de exposição, nenhum 

alimento foi oferecido aos predadores, ninfas de Anax sp. e de Belostoma sp. Após as 24 

horas de exposição, os indivíduos foram transferidos para recipientes iguais, contendo 

apenas 200 mL de água reconstituída, e as seguintes presas: Ilyocryptus spinifer 

(Crustacea, Ilyocryptidae), Ceriodaphnia silvestrii (Crustacea, Daphniidae), Dero 

digitata (Oligochaeta: Naididae) e Chironomus inquinatus (Diptera, Chironomidae). 

Cinco espécimes de cada presa para Anax sp e cinco espécimes de cada presa para 

Belostoma sp.  

Os predadores ficaram juntos com as presas durante 24 horas e os ensaios foram 

realizados sob condições controladas e constantes em câmara incubadora da marca 

CATEL, sob fotoperíodo de 12 h de luz e 12 h de escuro, temperatura da água de 25 ± 2 

°C, dureza total da água variando entre 160 e 240 mg CaCO3 L
-1, condutividade elétrica 

variando entre 150 e 180  μS cm-1 e pH entre 7,0 e 7,5. As concentrações utilizadas nos 

testes de predação estão apresentadas na Tabela 1 que foram baseadas nos valores das 
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CL1, CL5, CL10 e CL20 obtidos nos testes de toxicidade aguda de cada metal realizada 

para ambas as espécies. 

 

Tabela 1: Concentrações das soluções-teste dos compostos sulfato de cobre, cloreto de cádmio 
e cloreto de mercúrio (mg/L), as quais as ninfas de Anax sp. (Odonata, Aeshnidae) e os adultos 
de Belostoma sp. (Hemiptera, Belostomatidae) foram expostos por 24 horas.  

Composto Anax sp. Belostomasp. 

CuSO4  0; 100; 170; 220; 300  0; 60; 105; 140; 190 

CdCl2  0; 90; 170; 240; 360  0; 3; 6; 11; 22 

HgCl2  0; 25; 60; 110; 220  0; 14; 44; 55; 170 

 

 

Análise dos dados 

 

A existência ou não da predação e o grau de seletividade alimentar por parte das 

espécies predadoras selecionadas foram obtidos pela aplicação do Índice de Eletividade 

de Ivlev (IVLEV, 1961), o qual foi calculado pela seguinte equação: E = (ri - Pi) / (ri + 

Pi), onde: E é o índice de eletividade, ri é a abundância relativa de cada item no 

conteúdo estomacal e Pi é a abundância relativa de cada item no meio, após o consumo. 

Os valores do índice variam de -1 a +1, sendo que os valores iguais a zero indicam 

seletividade nula, valores menores do que zero indicam rejeição pelo item alimentar e 

valores maiores do que 0 denota seleção positiva (HARRISSON; BRADLEY; 

HARRIS, 2005). Para análise dos dados bióticos, todos os valores de abundância das 

presas no teste foram logaritimizados (log x+1). Uma matriz utilizando os resultados do 

teste de similaridade de Bray-Curtis foi construída e, a partir desta foi realizada uma 

análise de variância multivariada permutacional (PERMANOVA) para a comparação 

dos resultados obtidos nos experimentos. 

 

Resultados e Discussão 

 

Taxas de predação  

 

O consumo de presas por Anax sp. mostrou que, nos experimentos com o sulfato 

de cobre, os organismos expostos a todas as concentrações testadas apresentaram 

diminuição na taxa de predação em relação aos organismos do controle (p< 0,05) 
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(Tabela 2) e que a taxa de predação variou entre 84,17% e 24,17 %. Para o cloreto de 

cádmio, o mesmo padrão de comportamento foi observado, as taxas de predação foram 

diminuídas em todas as concentrações de cloreto de cádmio que Anax sp. foram 

expostas (p< 0,05) (Tabela 2), com variações das taxas de predação de 82,92% e 

24,58%. Para as ninfas expostas ao cloreto de mercúrio houve diminuição na taxa de 

predação em relação ao controle apenas nas concentrações de 0,042 e 0,084 mg/L (p< 

0,05) e as taxas de predação variaram de 87,92% e 25,83% (Tabela 2). Comparando o 

consumo total das presas observamos que a taxa de predação de I. spinifer foi menor 

que as demais apresentando diferenças significativas para as presas D. digitata (p = 

0,023) e C. inquinatus (p = 0,001). 

As ninfas de Anax sp. não afetadas (controle) se alimentaram de grande parte das 

presas disponíveis após sua transferência das soluções-teste de exposição para o meio 

sem contaminação. Provavelmente isso aconteceu devido à restrição alimentar que as 

ninfas permaneceram durante o período de exposição de 24 horas aos metais. Alinhado 

a isso, Tomazelli Jr et al. (2011) observaram o mesmo comportamento para 

Neuraeschna sp. Ninfas (Odonata, Aeshnidae) quando oferecidas larvas de Cyprinus 

carpio (Cypriniformes, Cyprinidae) após um período de exposição de 27 horas sem 

comida. 

 

Tabela 2: Taxa de predação e consumo de presas do odonata Anax sp. após exposição por 24 
horas ao sulfato de cobre (CuSO4), cloreto de cádmio (CdCl2) e cloreto de mercúrio (HgCl2). 

 

 

Para o hemíptera Belostoma sp., a taxa de predação variou entre 84,58% e 

32,08% quando essa espécie foi exposta ao sulfato de cobre. A partir da concentração de 

0,1 mg/L, houve um aumento significativo no consumo das presas em relação ao 

D. digitata C.  ignatius I. spinifer C. silvestre
Control 60 60 39 60 219 91,25% --------

0,02 60 60 28 54 202 84,17% 0,006
0,09 45 50 16 36 147 61,25% 0,001
0,18 30 39 10 22 101 42,08% 0,001
0,37 21 25 3 9 58 24,17% 0,001

Control 55 57 35 55 202 84,17% --------
0,02 53 60 33 53 199 82,92% 0,020
0,08 39 60 23 34 156 65,00% 0,001
0,17 27 52 10 22 111 46,25% 0,001
0,34 11 34 2 12 59 24,58% 0,001

Control 60 60 47 59 226 94,17% --------
0,004 59 58 39 55 211 87,92% 0,475
0,021 53 55 20 41 169 70,42% 0,171
0,042 31 49 7 22 109 45,42% 0,047
0,084 10 39 2 11 62 25,83% 0,001

HgCl2

Metal p

CuSO4

CdCl2

%Predação total
Total de presas consumidas

Concentração (mg/L)
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controle (p< 0,05) (Tabela 3). Quando expostos ao cloreto de cádmio, o consumo de 

presas de Belostoma sp. ficou entre 89,58% e 35%, sendo que apenas a menor 

concentração (0,05 mg/L) não apresentou diferença estatística quando comparada ao 

controle. Nas demais concentrações testadas um aumento (p< 0,05) no consumo das 

presas em relação ao controle foram observadas (Tabela 3). Para a exposição do 

hemíptera ao mercúrio, a taxa de predação variou entre 66,25% e 15,83%, sendo 

somente as duas maiores concentrações de 0,06 e 0,12 mg/L diferentes estatisticamente 

daquelas observadas no controle (p< 0,05) (Tabela 3). Para o consumo total de presas de 

Belostoma sp. expostas aos diferentes metais testados houve diferença significativa em 

relação ao consumo de I. spinifer e C. inquinatus (p = 0,001).  

 

Tabela 3: Taxa de predação e consumo de presas do hemíptero Belostoma sp. após exposição 
por 24 horas ao sulfato de cobre (CuSO4), cloreto de cádmio (CdCl2) e cloreto de mercúrio 
(HgCl2). 

 

 

A taxa de predação por Anax sp. foi menor quando exposta ao sulfato de cobre e 

cloreto de cádmio em comparação com as respostas de Belostoma sp. For exemplo, para 

as maiores concentrações testadas de cada metal: 24,17% (0,34 mg/L de CuSO4) 

comparada a 32,08% (0,34 mg/L de CuSO4) realizada por Belostoma sp.;  24,58% (0,34 

mg/L de CdCl2) comparada a 35 % ( 1,05 mg/L de CdCl2) para Belostoma sp. Para a 

exposição ao cloreto de mercúrio foi observado o contrário, 25,83% (0,084 mg/L de 

HgCl2) comparada a 15,83% (0,12 mg/L de HgCl2) das taxas de predação de Belostoma 

sp. As características intrínsecas de todos os habitat se relacionam aos aspectos 

biológicos e fisiológicos das espécies, principalmente no que diz respeito ao seu 

comportamento, que consequentemente poderá afetar a eficiência do consumo de 

presas, forrageio e a capacidade de dispersão (MARTENS; SUHLING, 2017). A 

D. digitata C.  ignatius I. spinifer C. silvestre
Controle 56 60 47 57 220 91,67% --------

0,02 57 55 39 52 203 84,58% 0,136
0,1 45 51 34 41 171 71,25% 0,001

0,21 46 45 14 17 122 50,83% 0,003
0,42 22 39 8 8 77 32,08% 0,001

Controle 60 60 47 60 227 94,58% --------
0,05 59 55 42 59 215 89,58% 0,189
0,2 41 52 24 34 151 62,92% 0,001

0,52 32 43 13 27 115 47,92% 0,001
1,05 27 30 7 20 84 35,00% 0,001

Controle 59 60 38 54 211 87,92% --------
0,006 41 53 22 43 159 66,25% 0,078
0,03 24 37 16 19 96 40,00% 0,061
0,06 14 35 14 12 75 28,85% 0,035
0,12 6 19 7 6 38 15,83% 0,002

CuSO4

CdCl2

HgCl2

Metal Concentração (mg/L)
Total de presas consumidas

Predação total % p



 

comparação entre as taxas médias de predação dos Odonata 

Belostoma sp. encontra-se na Figura 1.

 

 

Figura 1: Comparação entre as taxas médias de predação da Odonata 
Belostoma sp. quando expostos ao sulfato de cobre, ao 
mercúrio. O eixo y está representado em valores decimais da porcentagem máxima de consumo 
de presas (1= 100%).  
 

Taxa de predação por item oferecido (Índice de Seletividade de Ivlev)

 

O consumo (expresso em porcentagem) de

sp. do controle, C. inquinatus 

todos os metais testados (100 % para as duas presas). 

índice de preferência por essas presas, sendo 

todas as concentrações testadas de todos os metais, seguida de 

por último I. spinifer sendo a menos consumida 

Ivlev (IEI) confirmou a preferência de 

sendo observados valores negativos (rejeição) para 

concentração de sulfato de cobre (

concentração de CuSo4 (-0,30), para as duas mais

e – 0,63) e para a última concentração avaliada do cloreto de mercúrio (

4).Esses resultados são semelhantes ao encontrado por Alzmann et al. (1999), que ao 

avaliarem as taxas de alimentação da odonata 

preferência por oligoquetos e quironomídeos entre as presas disponíveis.

 

s taxas médias de predação dos Odonata Anax sp. e dos Hemíptera 

se na Figura 1. 

: Comparação entre as taxas médias de predação da Odonata Anax sp. 
sp. quando expostos ao sulfato de cobre, ao cloreto de cádmio e ao cloreto de 

mercúrio. O eixo y está representado em valores decimais da porcentagem máxima de consumo 

Taxa de predação por item oferecido (Índice de Seletividade de Ivlev)

O consumo (expresso em porcentagem) de cada presa foi verificado para 

inquinatus e D. furcatus e foram as espécies mais consumidas em 

(100 % para as duas presas). Anax sp. apresentaram um alto 

índice de preferência por essas presas, sendo C. inquinatusa presa mais consumida em 

todas as concentrações testadas de todos os metais, seguida de D. digitata

sendo a menos consumida (Figura 2). O Índice de Eletividade de 

Ivlev (IEI) confirmou a preferência de Anax sp. pelas presas C.inquinatus

sendo observados valores negativos (rejeição) para C. inquinatus somente na maior 

concentração de sulfato de cobre (-0,17) e para D. furcatus também para a maior 

0,30), para as duas mais elevadas do cloreto de cádmio (

0,63) e para a última concentração avaliada do cloreto de mercúrio (

4).Esses resultados são semelhantes ao encontrado por Alzmann et al. (1999), que ao 

avaliarem as taxas de alimentação da odonata Gomphus pulchellus, constataram sua 

preferência por oligoquetos e quironomídeos entre as presas disponíveis.

108 

sp. e dos Hemíptera 

 

Anax sp. e do Hemíptera 
cloreto de cádmio e ao cloreto de 

mercúrio. O eixo y está representado em valores decimais da porcentagem máxima de consumo 

Taxa de predação por item oferecido (Índice de Seletividade de Ivlev) 

cada presa foi verificado para Anax 

as espécies mais consumidas em 

sp. apresentaram um alto 

a presa mais consumida em 

D. digitata, C. silvestrii e 

(Figura 2). O Índice de Eletividade de 

C.inquinatuse D. furcatus, 

somente na maior 

também para a maior 

elevadas do cloreto de cádmio (- 0,10 

0,63) e para a última concentração avaliada do cloreto de mercúrio (- 0,67) (Tabela 

4).Esses resultados são semelhantes ao encontrado por Alzmann et al. (1999), que ao 

, constataram sua 

preferência por oligoquetos e quironomídeos entre as presas disponíveis. 
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Figura 2: Consumo de presas (em %) pelo Anax sp., em relação ao número inicialmente 
oferecido de cada presa, nos tratamentos sem exposição (controle) e nos tratamentos com 
exposição ao sulfato de cobre (A), cloreto de cádmio (B) e cloreto de mercúrio (C) por 24 horas. 
O eixo y está representado em valores decimais da porcentagem máxima de consumo de presas 
(1 = 100%). 
 

Tabela 4: Valores do índice de seletividade alimentar (Ivlev) do odonata Anax sp. após 
exposição por 24 horas ao sulfato de cobre (CuSO4), cloreto de cádmio (CdCl2) e cloreto de 
mercúrio (HgCl2). 

 

De acordo com os nossos conhecimentos, poucos estudos foram realizados para 

avaliar os efeitos dos metais no comportamento alimentar das libélulas. No entanto, 

estudos anteriores demonstraram uma diminuição na taxa de alimentação de libélulas 

após a exposição a outros poluentes aquáticos. Por exemplo, uma diminuição na taxa de 

predação de Pantala sp. larvas de ninfas (Odonata, Libellulidae) em larvas de Ictaluru 

spunctatus (Siluriformes, Ictaluridae) foram relatadas após exposição em tanques com 

tratamento químico para larvas de Odonata (MCGRINTY, 1980). Tomazelli-Jr et al. 

(2011) também relataram uma redução na predação de ninfas de libélula 

Metal Concentração D. digitata C.  ignatius I. spinifer C. silvestre
Controle 1,00 1,00 0,30 1,00

0,02 1,00 1,00 -0,07 0,80
0,09 0,50 0,67 -0,47 0,20
0,18 0,00 0,30 -0,67 -0,27
0,37 -0,30 -0,17 -0,90 -0,70

Controle 1,00 1,00 0,23 1,00
0,02 0,77 1,00 0,10 0,77
0,08 0,30 1,00 -0,23 0,13
0,17 -0,10 0,73 -0,67 -0,27
0,34 -0,63 0,13 -0,93 -0,60

Controle 1,00 1,00 0,57 0,97
0,004 0,93 0,93 0,10 0,83
0,021 0,77 0,83 -0,33 0,37
0,042 0,03 0,63 -0,77 -0,27
0,084 -0,67 0,30 -0,93 -0,63

CuSO4

CdCl2

HgCl2
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(Neuraeschnasp.) sobre alevinos de Cyprinus carpio quando as ninfas foram expostas 

ao extrato de Melia azedarach (Meliaceae). Esses autores também observaram lentidão 

nos movimentos das ninfas de libélulas expostas ao extrato da planta, que concluiu ser a 

causa da redução da taxa de predação (TOMAZELLI-JR et al. 2011). 

Para Belostoma sp. do tratamento controle, C. inquinatuse D. furcatus também 

foram as presas mais consumidas em todos os metais testados (100 % para C. 

inquinatuse 90, 95 e 100 % para D. furcatus). Belostoma sp. também apresentaram um 

alto índice de preferência por essas presas, sendo C. inquinatusa presa mais consumida 

em todas as concentrações testadas de todos os metais, seguida de D. digitata, C. 

silvestrii e por último I. spinifer sendo a menos consumida (Figura 3). O Índice de 

Eletividade de Ivlev (IEI) confirmou a preferência de Belostoma sp. pelas presas C. 

inquinatus e D. furcatus, sendo observados valores negativos (rejeição) para C. 

inquinatus somente na maior concentração de cloreto de mercúrio (-0,37) e para D. 

furcatus a maior concentração de CuSo4 (-0,27), para a mais elevada do cloreto de 

cádmio (- 0,10) e para astrês mais elevadas concentrações do cloreto de mercúrio (- 

0,20, -0,57 e -0,80) (Tabela 5). A preferência pelas presas oligoquetos e quironomídeos 

pode ter sido devido aos mesmos motivos discutidos acima para Anax sp. 
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Figura 3: Consumo de presas (em %) pelo Belostoma sp., em relação ao número inicialmente 
oferecido de cada presa, nos tratamentos sem exposição (controle) e nos tratamentos com 
exposição ao sulfato de cobre (A), cloreto de cádmio (B) e cloreto de mercúrio (C) por 24 horas. 
O eixo y está representado em valores decimais da porcentagem máxima de consumo de presas 
(1 = 100%).  
 

Tabela 5: Valores do índice de seletividade alimentar (Ivlev) do hemíptero Belostoma sp. após 
exposição por 24 horas ao sulfato de cobre (CuSO4), cloreto de cádmio (CdCl2) e cloreto de 
mercúrio (HgCl2). 

 

 

Os metais introduzidos em ambientes aquáticos podem ter um impacto 

importante nas espécies. Em adição a isso, a predação, competição e outros níveis de 

interações ecológicas interespecíficas podem aumentar o estresse dos organismos, 

resultando, portanto, no aumento da sensibilidade das espécies (MAGALHÃES; FILHO 

2008).  

 

Conclusões 

 

- Neste estudo, vimos que as concentrações dos diferentes metais testados tiveram 

impacto sobre o comportamento de predação e de seletividade alimentar das espécies 

Anax sp. e Belostoma sp. 

- A taxa de predação de Anax sp. diminuiu com o aumento das concentrações subletais 

dos metais testados (sulfato de cobre, cloreto de cádmio e cloreto de mercúrio) em 

relação aos organismos expostos ao controle. 

- Anax sp. rejeitou o I. spinifer quando expostos em qualquer concentração de sulfato de 

cobre. Apresentando valores negativos no índice de Ivlev. A preferência alimentar do 

odonata foi de D. digitata e C. inquinatus. Entretanto, na maior concentração de sulfato 

de cobre, todas as presas foram rejeitadas, influenciado diretamente na diminuição da 

taxa de predação em maiores concentrações do contaminante.  

Metal Concentração D. digitata C.  ignatius I. spinifer C. silvestre
Controle 0,87 1,00 0,57 0,90

0,02 0,90 0,83 0,30 0,73
0,09 0,50 0,70 0,13 0,37
0,18 0,53 0,50 -0,53 -0,43
0,37 -0,27 0,30 -0,73 -0,73

Controle 1,00 1,00 0,57 1,00
0,02 0,97 0,83 0,40 0,97
0,08 0,37 0,73 -0,20 0,13
0,17 0,07 0,43 -0,57 -0,10
0,34 -0,10 0,00 -0,77 -0,33

Controle 0,97 1,00 0,27 0,80
0,004 0,37 0,77 -0,27 0,43
0,021 -0,20 0,23 -0,47 -0,37
0,042 -0,57 0,03 -0,60 -0,63
0,084 -0,80 -0,37 -0,77 -0,80

CuSO4

CdCl2

HgCl2
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- Para a Belostoma sp. também houve diminuição das taxas de predação com o aumento 

das concentrações testadas em relação aos organismos controle nas exposições aos 

metais, sendo maiores quando expostos principalmente ao cloreto de mercúrio. Para 

todos os metais, as duas maiores concentrações testadas causaram mais acentuados. 

- Belostoma sp. teve preferência pela presa C. inquinatus.  em todas as concentrações 

testadas para os três metais, exceto quando expostos a 0,084 mg/L de cloreto de 

mercúrio. O hemíptera rejeitou a maioria das presas quando expostos as duas maiores 

concentrações de sulfato de cobre e cloreto de cádmio, sendo o mais rejeitado o 

cladócera I. spinifer, principalmente nos testes realizados com cloreto de mercúrio. 

- Anax sp. teve menores taxas de predação em comparação com Belostoma sp., podendo 

este fato estar relacionado com, ao tipo de estratégia de busca por alimentos entre as 

espécies. Odonatos utilizam estratégia de senta e espera, se posicionando em um ponto 

de vantagem para capturar apresa. Já o hemíptero adota a estratégia de busca ativa, se 

movendo no habitat constantemente para se obter o alimento. Logo, em um ambiente 

sem diversificação de habitat, não há pontos de vantagem para predadores do tipo senta 

e espera, possibilitando maiores taxa de ingestão de alimentos por predadores busca 

ativa. 

- Para um melhor entendimento de como os metais afetam as comunidades biológicas, é 

preciso avaliar também os seus efeitos subletais, que podem afetar não apenas os 

indivíduos e as populações, mas também as relações interespecíficas entre elas. 
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