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APRESENTACAO

As investigagdes de cunho ecolégico tém como proposta bdésica
compreender e explicar fendmenos naturais, processos ecoldgicos e/ou padroes de
distribuicdo, abundancia, diversidade e interacdes das espécies (Andrew &
Mapstone, 1987; Underwood, 1990). O desenvolvimento das atividades industriais
em larga escala e 0 aumento de lancamento de rejeitos nos ecossistemas acarreta,
muitas vezes, alteragdes na estrutura e no funcionamento destes, dificultando essas
investigagoes.

Os estudos ecolégicos, isoladamente, nao sao capazes de avaliar os efeitos
da contaminagdo sobre o ambiente, particularmente, no que se refere as relagdes
entre os contaminantes e os organismos, e como estes alteram a estrutura da
comunidade, seja por via direta, pela toxicidade, ou indiretamente, pela cadeia
alimentar, pois somente a combinagdo da ecologia com a toxicologia é que permite
isso (Chapman, 2002).

A avaliacdo de risco ambiental é uma das maneiras de avaliar o efeito de
uma substancia ou de um grupo destas, tais como efluentes, na estrutura e
funcionamento dos ecossistemas (Lacher Jr. & Goldstein, 1997; Chapman, 2002).
Durante muito tempo, estas avaliacdes estavam restritas a identificacao e
quantificacdo de substancias, ou seja, quais substdncias ocorriam e em que
quantidade estavam presentes. Tais informacdes, embora de grande valia nado
prevéem, nem tampouco identificam os efeitos dos rejeitos ou o potencial toxico
destes para os organismos, que s6 pode ser obtido com o uso dos bioensaios (testes
ecotoxicologicos) (Ferndndez et al., 1995). Assim, ambos os métodos, fisico-
quimicos e bioldégicos, sdao indispensdveis e complementares nos estudos de
avaliagao de risco (Villegas-Navarro et al., 1999).

Sob essa Optica, a Ecotoxicologia surge como uma ciéncia destinada a
identificar e avaliar o impacto atual e potencial de compostos quimicos, efluentes,
amostras de dgua em geral (Calow, 1989; da Silva et al., 1998) e de sedimentos

(Bennett & Cubbage, 1992; Guzzella et al., 1996) sobre os organismos, seja em



termos populacionais ou de comunidade. E através dos ensaios ecotoxicolégicos
que se pode detectar os efeitos da toxicidade aguda ou cronica das substancias
sobre os organismos-teste (Boluda et al, 2002), funcionando como um
complemento importante para as técnicas analiticas tradicionais (Fernandez et al.,
1995).

O foco principal do presente trabalho é de cunho ecotoxicolégico, buscando,
através desta ferramenta, realizar um programa de biomonitoramento de um
ecossistema acidificado, a Lagoa de Dunas (Camagcari, Bahia, Brasil), cujas
caracteristicas e todo o processo de contaminacdo serdao mais amplamente
abordados ao longo do trabalho. Todos os ensaios realizados foram do tipo estético
(sem renovacdo das amostras durante o experimento) e agudo (efeito em curto
prazo), avaliando a mortalidade/imobilidade nos organismos. Para melhor
entendimento, as atividades desenvolvidas foram divididas em trés capitulos, os
quais foram intitulados como: Capitulo 1 - Discriminagdo da toxicidade do pH
para Poecilia reticulata Peters, 1859 na Lagoa de Dunas (Camacari, Bahia, Brasil);
Capitulo 2 - Bioensaios in situ e laboratoriais com Poecilia reticulata Peters, 1859 no
biomonitoramento de um ecossistema tropical acidificado (Lagoa de Dunas:
Camacari, Bahia, Brasil) e o Capitulo 3 - Potencial de Latonopsis australis Sars, 1888
e Macrothrix elegans Sars, 1901 como biomonitores de uma lagoa acidificada.

No primeiro capitulo, buscou-se: i) avaliar o potencial de toxicidade da
reducdo do pH neste ecossistema para o peixe P. reticulata; ii) identificar possiveis
reducdes na toxicidade devido a elevacdo do pH da Lagoa de Dunas e iii)
determinar a partir de qual valor de pH ndo se observara mortalidade em neonatos
desta espécie.

No capitulo seguinte, foi utilizado o mesmo organismo-teste, porém
realizando ensaios laboratoriais e in situ. Neste estudo, investigou-se a
adequabilidade dos bioensaios agudos in situ no biomonitoramento da Lagoa de
Dunas e a viabilidade da implementagdio dos mesmos no plano de

biomonitoramento deste ecossistema. Buscou-se também avaliar se as respostas



obtidas em campo eram semelhantes as dos ensaios laboratoriais e comparar a
exatidao e precisao encontrada em cada ensaio.

Para o terceiro e tltimo capitulo foram usadas duas espécies de cladoceros,
Latonopsis australis Sars, 1888 (Cladocera, Sididae) e Macrothrix elegans Sars, 1901
(Cladocera, Macrothricidae), objetivando monitorar a Lagoa de Dunas, bem como
avaliar e comparar o potencial de ambas espécies como biomonitores. Por serem
organismos de ocorréncia tropical, este trabalho se propds também a indicar uma
nova espécie para estudos ecotoxicologicos, com relevancia para os ecossistemas
em que potencialmente podem ocorrer, ao contrario da maioria dos ensaios com
metodologias padronizadas, em que sado utilizadas espécies de ocorréncia em
regides temperadas, sem significado ecolégico para ambientes tropicais.

Ao longo destes trés capitulos é possivel ter uma visdo, ainda que geral, do

estado ecotoxicolégico da Lagoa de Dunas.
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CAPITULO 1

DISCRIMINACAO DA TOXICIDADE DO pH PARA
Poecilia reticulata PETERS, 1859 NA LAGOA DE DUNAS
(CAMACARI, BAHIA, BRASIL)

RESUMO
Buscou-se avaliar o potencial téxico da reducdo do pH sobre o peixe Poecilia reticulata,
através de ensaios de ecotoxicidade agudos, bem como avaliar como um aumento no pH
da agua da lagoa pode influenciar na sua toxicidade. Amostras de agua da Lagoa de
Dunas foram coletadas e testadas com os seguintes tratamentos: dgua in natura (pH + 3,0) e
amostras com pH alterados para 3,5, 3,8, 4,0, 4,3, 4,6, 5,0, 5,5, 6,0 e 6,5. Foram usadas ainda
amostras da 4dgua de cultivo dos peixes, cujos valores de pH foram reduzidos para o
mesmo da Lagoa de Dunas. Os resultados médios e respectivos intervalos de confianca do
96 h-LTs da Lagoa de Dunas e da 4gua de cultivo com pH reduzido foram 1,37 (1,18-1,56)
h, e 1,04 (0,73-1,34) h, respectivamente, sem diferenca estatistica significativa (p = 0,05).
Para as amostras da Lagoa de Dunas com valores de pH elevados houve uma redugao
significativa da toxicidade, nao sendo detectada toxicidade a partir do pH 6,0. Estes

resultados demonstram que, nestas condicoes, o pH é o fator limitante para P. reticulata.

ABSTRACT
This work aimed to assess the toxic potential of the pH reduction to fish Poecilia reticulata,
through acute toxicity bioassays, as well as to assess the influence of increased pH in the
toxicity. Dunas Lake samples were collected and assessed with following treatment: water
at local pH (£ 3.0) and samples with pH changed to 3.5, 3.8, 4.0, 4.3, 4.6, 5.0, 5.5, 6.0 and 6.5.
Control water samples were used with reduced pH values to the same pH from Dunas
Lake. Mean results and confidence intervals of 96 h-LTsy from the Dunas Lake and control
water with reduced pH were 1.37 (1.18-1.56) h, and 1.04 (0.73-1.34) h, respectively, with no

significant statistical difference (p = 0.05). To the Dunas Lake samples with increased pH
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there was a significant reduction of the toxicity, being detected any toxicity at pH 6,0.

These results demonstrated that, in these conditions, pH is limiting factor to P. reticulata.

1.1 INTRODUCAO

O conhecimento sobre a acidificacdo de ecossistemas remonta a meados do
século XVIII (Gorham, 1998), porém, nos ultimos 30 anos, os cientistas tém
direcionado grandes esfor¢os na busca ao entendimento das causas e resultados
dos processos de acidificacdo, o que tem gerado amplo conhecimento de como a
deposigao acida pode e tem alterado os ecossistemas (Driscoll et al., 2003).

A acidificagdo é uma das principais causas de contaminagdo dos
ecossistemas aquéticos de regido temperada, ndo apenas pela sua toxicidade em si,
mas em virtude dos seus efeitos na especiacdo, mobilidade e biodisponibilidade de
outros toéxicos (Warwick et al., 1998; Lopes et al., 1999). Muitas regides sdo
severamente impactadas por influéncia de chuvas acidas, drenagens acidas de
minas, atividades vulcanicas ou, ainda, por influéncia antrépica (Geller et al., 1998;
Ribeiro et al., 2000), que, independente da causa, leva a uma intensa reducdo do
valor de pH, acompanhada de uma concomitante biodisponibilidade de metais
(Geller et al., 1998). A questdo da acidificagdo em ecossistemas tropicais é ainda
bem menos discutida, ndo obstante, o impacto causado em termos de
biodiversidade ndo seja muito diferente (Jesus, 1996). No entanto, deve-se ter
especial atencdo neste processo nos ecossistemas brasileiros que, em geral,
apresentam baixa alcalinidade e tornam-se mais susceptiveis a acidificagdo
(Esteves, 1998).

O pH, que por definicao é o logaritmo negativo da concentracdo (atividade)
de ions hidrogénio (H*), é uma medida de acidez (Driscoll et al., 2003) que pode
influenciar a toxicidade de uma amostra, chegando, as vezes, a uma variagdo de
uma ordem de magnitude em fungdo da alteracdo de uma unidade de pH

(Schubauer-Beringan & Dierkes, 1993).
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E sabido que a toxicidade dos elementos tracos, principalmente os metais,
nado depende apenas da sua concentragdo, mas também da sua biodisponibilidade,
a qual se torna maior quando em condi¢des de pH reduzido (Renoux et al., 2001;
Prokop et al., 2003). O pH tem influéncia, também, na regulacdo idnica das espécies
aquaticas, na taxa de decomposicdo de detritos organicos e na producgdo priméria
em virtude da diminuicdo na disponibilidade de nutrientes, e da susceptibilidade
do fitoplancton e das macréfitas ao pH acido (Abel, 1996; Geller et al., 1998).
Adicionalmente, sob tais condicdes, o mecanismo de absorcdo ativa de ions da
agua é inibido, e a incapacidade de manter constantes as concentragdes ionicas
internas é uma das causas de morte dos organismos (Pough et al., 1999; Wood et al.,
2003).

Dentre os vertebrados, os peixes sdo 0s mais sensiveis a acidez (Fjellheim &
Raddum (1990). Conforme Driscoll et al. (2003), poucas espécies de peixes sao
capazes de sobreviver a pH menor que 4,5, o que acarreta numa brusca mudanga
nas interac¢des alimentares do ecossistema (Nixdorf ef al., 1998).

Com o aumento do pH, ions livres tendem a formar complexos com outros
ions e com &4cidos organicos (Lopes et al., 1999). Assim, uma melhoria no estado
quimico dos ambientes acidificados, provavelmente, favorecerd ao
restabelecimento das condicGes ecolégicas, sendo necessario um acompanhamento
quimico e biolégico desses ecossistemas (Tipping et al., 2002).

O género Poecilia é um grupo com ampla distribuicdo geografica, ocorrendo
do sudeste dos Estados Unidos a Bolivia e até ao sul do Brasil, sendo encontrado
em uma ampla faixa de habitats (Breden et al., 1999). Poecilia reticulata, conhecido
também como guppy, bobé e barrigudinho, é uma espécie tropical, sendo
abundante ao longo de todo o ano em &guas de canais, rios, lagos e reservatorios.
Em termos ecotoxicolégicos, diversos estudos a consideram uma espécie bastante
sensivel (Canton et al., 1983; Vittozzi & De Angelis, 1991; Gallo et al., 1995; Miliou et
al., 1998; Polat et al., 2002; Yilmaz et al., 2004), sendo adequada para programas de

biomonitoramento (Widianarko et al., 2000) e, portanto, recomendada para ensaios
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ecotoxicolégicos (OECD, 1992; ABNT, 2002). Entretanto, em outros estudos, esta
espécie tem-se apresentado mais resistente (Rojickova-Padrtova et al., 199§;
Baptista et al., 2000). Uma vasta informagao sobre a sensibilidade de P. reticulata em
comparagdo com outras espécies de peixes, como Brachydanio rerio, Cyprinus carpio,
Lepomis macrochirus, Pimephales promelas, Salmo gairdneri, pode ser obtida em
Vittozzi & De Angelis (1991).

Pelo baixo valor do pH da Lagoa de Dunas, presentemente em torno de 3,0,
nado foi investigado, ainda, se a toxicidade da agua é provocada pelos efeitos
diretos do pH ou pela maior biodisponibilidade de outros metais, que nao Cd, Cu,
Ni, Pb e Zn, uma vez que estes ndo estao presentes na 4gua da Lagoa de Dunas (de
Santana, 2004). Este trabalho teve como objetivos: i) discriminar, através de
bioensaios com alteracdo no pH da Lagoa de Dunas, o potencial de toxicidade da
reducdo do pH neste ecossistema para P. reticulata; ii) identificar possiveis
redugdes na toxicidade em funcdo da elevacdo do pH da Lagoa de Dunas; iii)
determinar a partir de qual valor de pH nao se observara mortalidade em ensaios

agudos com P. reticulata.

1.2 MATERIAIS E METODOS
1.2.1 Area de estudo e seu processo de contaminagio

A Lagoa de Dunas esté inserida nas coordenadas 12°48'09” a 12°48'12.3” S e
38°13'09” a 38°13'14” O, no municipio de Camagari (Bahia, Brasil) (Fig. 01). Esta
lagoa estd dentro de uma depressado circundada por dunas, sendo uma lagoa de

proporgdes pequena e rasa (da Silva et al., 2000) (Fig. 02).
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Figura 01. Figura esquematica da area de estudo. Escala 1:10.000.

Figura 02. Lagoa de Dunas.
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Segundo da Silva et al. (2000), no fim da década de 80, grandes quantidades
de rejeitos domésticos e industriais (+ 34 t), a base de enxofre, ferro, titdnio e
residuos de ilmenita, provenientes da producgdo de diéxido de titdnio, sulfato
ferroso e acido sulftrico, foram depositados nas dunas circundantes a Lagoa de
Dunas (Gomes, 1994). Estes rejeitos, pela acdo das chuvas, foram lixiviados e
percolaram através das dunas, levando a contaminacdo do lencol freético e,
posteriormente, dos corpos d’agua da regido. Houve formagao de acido sulfarico,
acarretando na diminui¢do do pH (1,8), ndo apenas das aguas do lengol freético,
mas também nas &guas superficiais, conduzindo ao desaparecimento da
comunidade biolégica neste ecossistema (da Silva et al., 1999a; da Silva et al., 2000).

Um programa de reabilitagdo, de 1992 a 1993, foi iniciado para melhorar a
qualidade das 4guas subterraneas e superficiais, e reduzir a fonte de contaminacao
(Gomes, 1994). Inicialmente, a duna contaminada passou por um processo de
encapsulamento hidrdulico, sendo impermeabilizada com camadas de argila e solo
de cabeceira (topsoil), removendo-se os residuos e parte da duna. Adicionalmente,
foi implementado um sistema de bombeamento das &guas subterraneas para
remocdo das plumas de contaminagdo, sendo esta 4gua descartada pelo emissario
submarino (Gomes, 1994; da Silva et al., 1999a). Apoés esta fase, iniciou-se um plano
de biomonitoramento para avaliar o processo de reabilitacdo da Lagoa de Dunas,
incluindo ensaios com P. reticulata (da Silva et al., 1999b).

Um aspecto inovador merece destaque neste plano de reabilitacao, que é a
ndo intervencdo nas aguas da Lagoa de Dunas, o que possibilita fazer um
acompanhamento da sucessdo biolégica de modo natural. Embora seja um
processo lento, os resultados da recolonizacdo ja sao evidentes, tendo sido
registrados diversas espécies, com destaque para os grupos Arachnida,

Bacillariophyceae, Cyperaceae, Insecta, Rotifera entre outros (Reis, 2004).
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1.2.2 Amostras

Mensalmente, durante o periodo de marco de 2003 a novembro de 2004
(n=19), foram realizadas coletas de amostras de agua superficial da Lagoa de
Dunas. As amostras foram transportadas ao laboratério, no qual permaneceram
em vasilhames plasticos até o dia posterior da coleta, a 4,0 + 1,0 °C, para a
realizacao dos ensaios. No dia do ensaio, as amostras foram colocadas em béqueres
com capacidade de 5 L, e tiveram os valores de pH aumentados com NaOH 1M,
constituindo os seguintes tratamentos: pH local (sem alteragao, + 3,0), 3,5, 3,8, 4,0,
4,3,4,6,5,0,5,5, 6,0 e 6,5. Visto que o pH é uma medida em escala logaritmica em
base 10, a diferenca em uma unidade de pH implica numa diferenca na
concentracdo de H* de dez vezes, assim, buscou-se testar valores intermediarios
entre unidades de pH. Estes tratamentos objetivaram avaliar a reducdo da
toxicidade com elevagao do pH. Para avaliar o efeito do pH, submeteu-se a dgua
de cultivo dos peixes (controle) - d4gua da torneira declorada - a uma redugao do
pH para o mesmo valor do pH registrado para a Lagoa de Dunas, usando HxSO4
1M, por ter sido o principal dcido formado no processo de acidificagdo (da Silva et
al., 1999a). Uma possivel diferenca entre estes dois tratamentos, Lagoa de Dunas in
natura e controle com pH reduzido, deveria ser atribuida a presenca de outros

fatores que estariam interferindo na toxicidade.

1.2.3 Analises fisico-quimicas

De todas as amostras, em todos os experimentos, foram determinadas as
concentracdes de oxigénio dissolvido (OD), modificado pelo método da azida
sodica, e dureza total (soma da concentracdo de célcio e magnésio) ambos
conforme APHA (1998), pH e condutividade. O valor médio do pH foi obtido
através da concentracao média de H* e, entdo, calculou-se o valor do pH desta
concentragdo. Os ensaios foram considerados validos quando ndo houve variagao
acima de 10% nos valores de pH no fim dos ensaios em relacdo ao valor inicial,

segundo recomendagdes de Ribeiro et al. (2000).
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1.2.4 Organismo-teste e aclimatagio

Neonatos de P. reticulata, com ca. duas semanas de vida (comprimento
médio de 1,1 £ 0,2 cm), foram obtidos de uma loja de piscicultura que vem sendo
fornecedora desde os primeiros anos de monitoramento e cujo cultivo ocorre sob
condicdes padronizadas (da Silva et al., 1999b). Apesar da indicacdo do uso de
organismos adultos de P. reticulata em ensaios agudos e estaticos (OECD, 1992),
foram usados neonatos em estddio de vida inicial, pois os organismos tendem a ser
mais sensiveis (Farag et al., 1993; Petersen & Kristensen, 1998), especialmente em
mudangcas bruscas de pH (Esteves, 1998).

Os animais foram transportados para o laboratério, onde permaneceram em
aquarios de vidro com capacidade para 20 L por, pelo menos, 24 h para
aclimatacdo antes do inicio dos ensaios, na prépria dgua de cultivo. Durante a
aclimatacdo, os organismos nao foram alimentados, o mesmo ocorrendo ao longo
dos ensaios. A aclimatagdo e os ensaios foram realizados em temperatura constante
a 260 = 1,0 °C, com fotoperiodo de 12:12 h (claro e escuro). Os ensaios
caracterizaram-se por serem agudos e estaticos, sendo seguidas as normas OECD

(1992) e ABNT (2002).

1.2.5 Ensaios

Os frascos-teste consistiram de pequenos aqudrios de vidro com capacidade
de 1,2 L, sendo preenchidos com 900 a 1.000 mL da amostra sem diluigdo. Nao
houve aeracdao das amostras durante os experimentos. Todas as amostras foram
testadas usando-se cinco réplicas contendo oito a dez individuos, os quais foram
aleatoriamente selecionados e colocados nos frascos-teste, totalizando 40 a 50
individuos por amostra (Fig. 03). Todos os frascos foram distribuidos
aleatoriamente para evitar efeitos de pseudo-replicagdo das amostras. A duracao
dos ensaios foi de 96 h. A mortalidade foi avaliada em intervalos de tempo
reduzidos, ca. de 10 min nas horas iniciais dos ensaios, e em intervalos mais

espacados nas horas subseqtientes até o final. O tempo foi a varidvel independente,
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uma vez que ndo houve diluicdo das amostras. Apds a constatagdo da morte, estes
organismos foram imediatamente retirados, para evitar algum efeito adverso em
funcdo da decomposicdo destes. Foram
registradas, também, as alteracdes de
comportamento. Os organismos somente foram
considerados mortos quando, apdés um leve
toque na cauda, ndo apresentaram reagdo e
quando ndo houve movimentagdo das guelras.

Ao final dos ensaios foi calculado o LT5o (tempo

mediano letal no qual 50% dos organismos-teste

foram afetados).

Figura 03. Distribuicao das
amostras nos frascos-teste.

1.2.6 Andlise dos dados

Os valores do LTso foram determinados por Probit Analysis através do
programa EPA PROBIT Analysis versao 1.5. Para comparagdo dos valores médios
dos LTso foi usada andlise de variancia (one-way ANOVA) e havendo diferenca
significativa foi aplicado um teste de comparacdao multipla de médias, sendo usado
o teste de Tukey. As diferencas consideradas significativas ao nivel de p < 0,05
(Zar, 1996). Todos os valores sao expressos como médias, juntamente com seus

intervalos de confianca (95%).

1.3 RESULTADOS E DISCUSSAO

Os ensaios somente foram aceitos quando os organismos do controle nao
apresentaram mortalidade acima de 10% e, tampouco, comportamento anormal
(OECD, 1992; ABNT, 2002). As concentracdes de oxigénio dissolvido foram sempre
maiores que 6,5 mg L1 nas amostras da Lagoa de Dunas e maiores que 8,0 mg L
no controle. As boas condi¢cdes de oxigenagdo da lagoa de Dunas ja foram
comprovadas anteriormente, sendo de grande valia para os processos de oxidagao

da matéria organica (de Santana, 2004).
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A &4gua da Lagoa de Dunas apresentou-se bastante acidificada. O valor
médio do pH das amostras da Lagoa de Dunas foi 3,08 (3,03-3,13) e 7,30 (7,11-7,50)
para o controle.

Os valores de condutividade e dureza total estao expressos na Tab. 01.

Tabela 01. Valores médios (n=19), seguidos dos intervalos de confianca (95%), de

condutividade e dureza total das amostras-controle e da Lagoa de Dunas.

Parametros
Amostras
Condutividade (uS cm™) Dureza Total (mg CaCOs; L)

Controle 418,55 (351,23-485,87) A 126,25 (105,76-146,75) A
Controle (pH reduzido) 548,86 (482,72-615,01) B 129,56 (106,61-152,52) A
L. Dunas (in natura) 343,80 (331,66-355,96) AC 79,00 (74,93-83,07) B
L. Dunas (pH 3,5) 276,80 (235,52-318,08) C 76,87 (67,40-86,34) B
L. Dunas (pH 3,8) 265,20 (240,91-289,49) C 76,88 (64,68-89,06) B
L. Dunas (pH 4,0) 289,09 (265,14-313,04) C 77,05 (70,88-83,22) B
L. Dunas (pH 4,3) 263,57 (246,65-280,49) C 79,38 (73,05-85,72) B
L. Dunas (pH 4,6) 249,00 (224,47-273,53) C 79,30 (68,84-89,75) B
L. Dunas (pH 5,0) 251,00 (221,61-280,39) C 75,30 (68,12-82,40) B
L. Dunas (pH 5,5) 246,50 (203,33-289,67) C 81,77 (64,08-99,47) B
L. Dunas (pH 6,0) 258,00 (249,48-266,52) C 75,10 (67,72-82,47) B
L. Dunas (pH 6,5) 251,50 (236,27-266,73) C 79,90 (72,26-87,53) B

As médias seguidas das mesmas letras maidsculas, na mesma coluna, ndo diferem

entre si pelo teste de Tukey a 5% de probabilidade.

Nao houve diferenca significativa nos valores de condutividade nas
amostras da Lagoa de Dunas com pH aumentado. Pdde-se observar que, para as
amostras da Lagoa de Dunas, o maior valor médio de condutividade foi na dgua

com pH nao alterado, 343,80 pS cm, e o menor foi 246,50 pS cm™ nas amostras
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com pH 5,5 (Tab. 01). Em baixos valores de pH, o ion H* passa a ser o principal
fator responsavel pela condutividade (Esteves, 1998), por isso, com o acréscimo de
hidréxido de sédio, o pH foi aumentado, reduzindo a concentracao (atividade) dos
ions H*, e, por conseqiiéncia, reduzindo a condutividade. No controle, sem
alteracao do pH, a condutividade média foi de 418,55 puS cm-.

A influéncia da dureza sob a biodisponibilidade de alguns compostos
quimicos e, conseqiientemente, sob a toxicidade, é inegavel (Akkanen &
Kokkonen, 2001). Atengao especial lhe deve ser dada pela capacidade de modular
o efeito do pH (Ribeiro et al., 2000). O valor médio de dureza da agua nas amostras
do controle foi 126,25 mg CaCOs L1, enquanto que, para a Lagoa de Dunas, foi
79,00 mg CaCOs; L1 (Tab. 01). A dureza da agua pode também influenciar na
toxicidade dos ions metélicos (Wren & Stephenson, 1991; Abel, 1996), diminuindo
sua disponibilidade quando aumentada (Penttinen et al., 1995), além de afetar a
biodisponibilidade de compostos organicos (Akkanen & Kukkonen, 2001) devido
as interacOes competitivas com cations, em especial o calcio, que podem diminuir a
toxicidade (Persoone et al., 1989).

Os valores de dureza da agua da Lagoa de Dunas, mesmo com a alteragao
do pH, nado foram alterados. Como a dureza é refletida pelos teores de célcio e
magnésio (Esteves, 1998), a alteracao do pH das amostras da Lagoa de Dunas, com
NaOH, ndo influenciou este pardmetro, mesmo com o aumento do pH.

O 96 h-LTs0 médio das amostras da Lagoa de Dunas, sem alteracdao do pH,
foi de 1,37 h (Tab. 02). Em relacdo as outras amostras da Lagoa de Dunas, houve
diferenca estatistica significativa, exceto para as amostras com pH 3,5. Com o
aumento gradual do pH houve uma reducgdo da toxicidade, o que resultou num
maior tempo de sobrevivéncia dos organismos. O maior valor médio do LTso foi
para as amostras com pH 5,5, com 74,30 h. Para amostras com pH 6,0 e 6,5 ndo
houve mortalidade acima de 50% até o periodo de 96 h, desse modo, os resultados
foram expressos como > 96 h. A mortalidade méxima nas amostras com pH 6,0 e

6,5 foram 12 e 5%, respectivamente. Embora um aumento gradual do pH possa
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resultar em um aumento na toxicidade, pois alguns compostos sdo mais téxicos em
valores de pH mais elevados (Wren & Stepheson, 1991; Schubauer-Berigan &
Dierkes, 1993), tal comportamento ndo foi observado neste estudo.

Pelo valor médio da agua de cultivo (controle) ter sido um pouco acima de
7,0, seria razoavel testar amostras da Lagoa de Dunas até este valor de pH, porém,
os corpos d’dgua da regido, onde estd inserida a Lagoa de Dunas, apresentam pH
médio em torno de 6,0 (Aratjo et al., 2003; Cohin-de-Pinho et al., 2004; de Santana,
2004), nao sendo necessario testar valores de pH tdo elevados, uma vez que,
provavelmente, isto ndo ocorrera em condi¢des naturais. Esta pequena acidificagdo,
destes ecossistemas locais, ocorre em virtude da formagdo de compostos htmicos
nos corpos d’dgua (Esteves, 1998). Ademais, por ndo haver ocorrido toxicidade
aguda até o periodo de 96 h para as amostras com pH 6,0 e 6,5, acredita-se que
para valores maiores de pH, dentro da faixa aceitavel para P. reticulata, deve
ocorrer o mesmo.

No trabalho de da Silva et al. (1999b), com P. reticulata, foram registrados
valores de 96 h-LTso, para a Lagoa de Dunas, < 1 h, com pH em torno de 3,0,
estando a maioria dos valores abaixo de 30 min. Os resultados do presente
trabalho demonstram uma melhoria nas condigdes toxicolégicas da lagoa, em
virtude do aumento do pH, porém em termos ecolégicos ndo se pode falar de
melhorias, uma vez que os peixes continuam a morrer, sem possibilidade de
reproducdo.

As amostras da Lagoa de Dunas in natura foram comparadas as amostras da
agua de cultivo com pH reduzido, com a finalidade de avaliar se o efeito detectado
pela acdo do pH na agua-controle seria semelhante ao da Lagoa de Dunas. A
reducdo no tempo de sobrevivéncia entre estas duas amostras indicaria uma
toxicidade adicional da Lagoa de Dunas, o que nos permitiria discriminar a
toxicidade devida ao pH e a toxicidade provocada por eventuais outros
contaminantes (Lopes et al., 1999). Porém, ndao houve diferenca estatistica

significativa entre os valores médios do LTs destas duas amostras. A Lagoa de
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Dunas apresentou um LT50 médio de 1,37 h e na dgua-controle, com pH reduzido,
foi 1,04 (Tab. 02). De acordo com os resultados aqui obtidos pode-se assegurar que

o pH é principal fator responsavel pela toxicidade da Lagoa de Dunas.

Tabela 02. Valores médios (n=19) do 96 h-LT50 para P. reticulata, seguidos dos

respectivos intervalos de confianga (IC) (95%) e dos coeficientes de variacao (CV)

Amostras 96 h-LT5o (h) IC CV (%)
L. Dunas (in natura) 1,37 A 1,18-1,56 27,00
Controle (pH reduzido) 1,04 A 0,73-1,34 51,92
L. Dunas (pH 3,5) 10,66 AB 0,40-20,93 60,50
L. Dunas (pH 3,8) 38,55 BC 16,65-60,44 35,69
L. Dunas (pH 4,0) 51,88 CD 36,77-66,99 43,35
L. Dunas (pH 4,3) 61,07 CD 41,71-80,42 34,27
L. Dunas (pH 4,6) 71,62 D 54,08-89,15 19,71
L. Dunas (pH 5,0) 73,03 D 52,12-93,94 11,51
L. Dunas (pH 5,5) 74,30 D 59,72-88,87 7,88
L. Dunas (pH 6,0) > 96,00 - -
L. Dunas (pH 6,5) > 96,00 - -

As médias seguidas das mesmas letras maitsculas, na mesma coluna, ndo diferem

entre si pelo teste de Tukey a 5% de probabilidade.

De modo geral, dentre os efeitos da acidificacdo nos peixes, que mais se
destacam, estdo a redugdo na taxa de crescimento, dificuldade nas trocas gasosas,
menor absorcdo de oxigénio nas branquias, perdas de ions sédio e cloreto e acidose
do sangue (Haines, 1981; Esteves, 1998; Wood et al., 2003). Contudo, algumas
mudancas comportamentais foram observadas antes da mortalidade. Os peixes,
em geral, apresentaram uma tendéncia em se manter na superficie da agua, sem

movimentacao, exceto das guelras, apresentado dificuldade na respiracdao. Houve
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mudanca na coloracdo da regido abdominal, tornando-a mais esbranquicada. Em
seguida, os organismos apresentaram falta de equilibrio para nadar, fazendo-o
verticalmente e de cabega para baixo.

Diversas propostas de remediacdes para lagos acidificados estdao a
disposicdo na literatura (Fredmann, 1989; Fischer et al., 1998; George & Davison,
1998; Wendt-Potthoff & Neu, 1998), porém, neste trabalho, ndo se propde nenhuma
intervengdo, pois sé assim sera possivel avaliar e monitorar a capacidade de

reabilitacdo do ecossistema e o tempo natural necessario para isso.

1.4 CONCLUSOES

O pH da Lagoa de Dunas apresenta elevado potencial de toxicidade para
alevinos de P. reticulata. Os ensaios aqui aplicados com este organismo foram
capazes de detectar a mudanca na qualidade da 4gua da Lagoa de Dunas, bem
como discriminar a acgdo téoxica do pH, sendo uma excelente ferramenta no
biomonitoramento deste ecossistema.

Apesar dos efeitos j4 conhecidos da dureza total e da condutividade na
toxicidade, especialmente em ambientes aquaticos acidificados, estes parametros,
aparentemente, ndo devem ter influenciado na toxicidade do ecossistema em
estudo, ou se o fez, foi em menores proporcdes que o efeito do pH.

De acordo com os dados histéricos de toxicidade da Lagoa de Dunas, foi
detectado um aumento no tempo de sobrevivéncia dos organismos-teste, que
implica numa reducdo da toxicidade deste ecossistema, diretamente relacionada
com os valores de pH, porém ecologicamente ndo se pode falar em melhorias deste

ecossistema, pois os efeitos agudos, no caso mortalidade, ainda foram detectados.
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CAPITULO 2

BIOENSAIOS IN SITU E LABORATORIAIS COM Poecilia
reticulata PETERS, 1859 NO BIOMONITORAMENTO DE
UM ECOSSISTEMA TROPICAL ACIDIFICADO (LAGOA
DE DUNAS: CAMACARI, BAHIA, BRASIL)

RESUMO
Este trabalho investigou a adequabilidade dos bioensaios agudos in situ e sua viabilidade
no biomonitoramento da Lagoa de Dunas. Buscou-se também avaliar se as respostas
obtidas em campo eram semelhantes as dos ensaios laboratoriais e comparar a exatidao e
precisdo encontrada em cada bioensaio. Foram realizados ensaios laboratoriais e in situ
com alevinos de Poecilia reticulata. Durante a exposicao, a diferentes intervalos de tempo,
os organismos foram contados, sendo a mortalidade/imobilidade o alvo fisiolégico
testado, para posterior calculo do LTs.. Os valores médios e os respectivos intervalos de
confianga do 96 h-LTs foram 1,61 (1,56-1,87) h para os ensaios em laboratérios e 0,72 (0,55-
0,89) h para os ensaios in situ, havendo diferenca estatistica significativa (p < 0,05). Os
ensaios in situ na Lagoa de Dunas com P. reticulata foram mais exatos que os laboratoriais,

demonstrando maior sensibilidade, enquanto os laboratoriais foram mais precisos.

ABSTRACT
This work aimed to investigate the suitability and viability of the in situ acute bioassays in
the biomonitoring program from Dunas Lake. Also, aimed to assess if the responses in
these tests were similar, and to compare the accuracy and precision in both bioassays. Test
organism used was Poecilia reticulata alevinos, which were exposed to Dunas Lake samples
in situ and in the laboratory. During the exposure, to time intervals different, the
organisms were counted, being the mortality/immobility the endpoint assessed, to

calculate of the LTs. The mean 96 h-LT5 values and confidence intervals were 1.61 (1.56-
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1.87) h to the laboratory bioassays and 0.72 (0.55-0.89) h to the in situ bioassays, having a
significant statistic difference (p < 0,05). The in situ bioassays with P. reticulata were more
accurate than the laboratories, demonstrating higher sensibility, however laboratory

bioassays were more precise.

2.1 INTRODUCAO

Os ensaios ecotoxicolégicos laboratoriais, empregados para detectar os
efeitos agudos e/ou cronicos das mais variadas substancias sobre os organismos
(Boluda et al., 2002), vém apresentando crescente importancia em estudos de
avaliacdo de riscos ambientais em ecossistemas terrestres e aquéaticos (Kapanen &
Itdvaara, 2001). O mais importante ndo é se um determinado composto quimico
estd presente no ambiente, mas sim qual o impacto que este esta exercendo sobre o
ambiente (Wiersma et al., 1990).

Apesar de os ensaios serem extremamente importantes, as vezes, carecem
de relevancia ecolédgica, porque sao, geralmente, realizados sob condigdes
controladas, as quais sdo mais préximas do 6timo e ndo simulam as situacdes de
campo (Castro et al., 2003; Moreira-Santos et al., 2004), reduzindo, assim, seu valor
de predicdo e a possibilidade de extrapolacdo para os ecossistemas naturais
(Persoone et al., 1989).

Existem muitas incertezas na extrapolacdo dos dados laboratoriais para
ecossistemas naturais, pois os processos fisicos, quimicos e biolégicos estdo
integrados no ambiente aquético (e.g. intensidade e distribuicdo da luminosidade,
temperatura e as variagdes associadas, concentracdo de oxigénio entre outras),
sendo extremamente dificil replicar tais processos (Chappie & Burton Jr., 1997;
Pereira et al., 2000). Conforme Persoone et al. (1989) e Lewis et al. (1993), os dados
laboratoriais podem sub ou superestimar uma avaliacdo em virtude destas
condicOes ndo serem muito semelhantes as naturais. Alguns fatores como coleta,
armazenamento e manipulacdo das amostras podem alterar suas caracteristicas e,

por conseguinte, sua toxicidade (Castro et al., 2003). Vale salientar ainda que outros
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fatores como transporte e armazenamento dos organismos, e as condigdes
ambientais, podem dificultar o estabelecimento de uma relacdo exclusiva de causa
para a toxicidade encontrada. Desse modo, o maior desafio dos ensaios
laboratoriais é a reprodugao das condigdes naturais de campo (da Silva et al., 1998).

Entdo, os ensaios in situ sdo uma maneira de investigar o problema da
relevancia ecolégica (Moreira-Santos et al., 2004), reduzindo as incertezas dos
ensaios em laboratério (Chappie & Burton Jr., 1997), sendo uma ligacdo entre os
ensaios laboratoriais e os estudos em campo (Schulz & Liess, 1999). Esta
combinagdo pode ser uma valiosa ferramenta no entendimento e previsdao dos
efeitos dos impactos ambientais sobre as comunidades naturais (Smolders et al.,
2004), especialmente se informacdes ecotoxicoldgicas especificas para uma area sao
requeridas (Castro et al., 2003).

O presente estudo objetivou investigar a adequabilidade dos ensaios agudos
in situ com P. reticulata e sua viabilidade no biomonitoramento da Lagoa de Dunas;
avaliar se as respostas obtidas em campo eram semelhantes as laboratoriais e

comparar a exatidao e precisdo encontrada em cada ensaio.

2.2 MATERIAIS E METODOS
2.2.1 Area de estudo

Uma das éreas de estudo para o presente trabalho foi a mesma descrita no
capitulo anterior, a Lagoa de Dunas, porém, adicionalmente, coletou-se também,
amostras da Lagoa de Jaua (Fig. 01), usada como sitio de referéncia, uma vez que
comprovadamente ndo sofreu com o episddio de contaminagao, devido a direcao
das aguas do lencol fredtico. A escolha da Lagoa de Jaua como referéncia se deu
em virtude desta estar inserida no mesmo complexo de lagoas no qual encontra-se
a Lagoa de Dunas, apresentar caracteristicas semelhantes as das lagoas da regido e,
possivelmente, as que a Lagoa de Dunas apresentava antes da contaminacdo, além

ser um ecossistema no qual a espécie P. reticulata ocorre.
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2.2.2 Amostras

Mensalmente, durante o periodo de julho de 2003 a setembro de 2004
(n=14), foram realizadas coletas de amostras de dgua da Lagoa de Dunas e da
Lagoa de Jaua. As amostras foram transportadas ao laboratério e mantidas a 4,0 +
1,0 °C até o dia posterior para a realizagdo dos ensaios. Para o controle foi usada
agua da torneira declorada, na qual os organismos sdo cultivados (4gua

descansada por + 24 h).

2.2.3 Anilises fisico-quimicas

De todas as amostras, em todos os experimentos, foram determinadas as
concentracdes de oxigénio dissolvido (OD), modificado pelo método da azida
sodica, e dureza total (soma da concentracdo de calcio e magnésio) ambos
conforme APHA (1998), pH e condutividade. O valor médio do pH foi obtido
através da concentracdo média de H* e, entdo, calculou-se o valor do pH desta
concentracao. Os ensaios foram considerados validos quando ndo houve variacao
acima de 10% nos valores de pH no fim dos ensaios em relacdo ao valor inicial,

segundo recomendacdes de Ribeiro et al. (2000).

2.2.4 Organismo-teste e aclimatagdo

Neonatos de P. reticulata, com ca. 2 semanas de vida, foram obtidos de uma
loja de piscicultura que vem sendo fornecedora desde os primeiros anos de
monitoramento, cujo cultivo ocorre sob condi¢des padronizadas (da Silva et al.,
1999). O mesmo grupo de organismos usado para os ensaios laboratoriais foi
usado em campo, sendo os organismos separados aleatoriamente para cada ensaio.

Os animais para os ensaios laboratoriais foram transportados para o
laboratoério e aclimatados conforme ja mencionado no capitulo anterior.

Para os ensaios in situ, os organismos foram transportados em frascos de

vidro contendo dgua de cultivo, mantidos em caixas isotérmicas.
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2.2.5 Ensaios laboratoriais

Os ensaios foram baseados nas normas OECD (1992) e ABNT (2002). Os
frascos-teste usados foram os mesmos descritos no capitulo 01. Nao houve aeracao
das amostras durante os experimentos. Todas as amostras foram testadas usando-
se cinco réplicas com oito a dez individuos por réplica, os quais foram
aleatoriamente selecionados e colocados nos frascos-teste, totalizando 40 a 50
individuos por amostra. Todos os frascos foram distribuidos aleatoriamente para
evitar efeitos de pseudo-replicacdo das amostras (Fig. 03).

Os ensaios foram realizados por um periodo de 96 h. A mortalidade foi
avaliada em intervalos de tempo reduzidos, ca. de 10 min nas horas iniciais do
ensaio, e em intervalos mais espagados nas horas subseqtientes até o fim do ensaio
(96 h). O tempo foi a variavel independente, ndo havendo diluicdo das amostras.
Apenas quando ndo havia reagdo do peixe apés um leve toque em sua cauda e
quando nao havia movimento das guelras, os peixes eram considerados mortos. Os
organismos considerados mortos foram imediatamente retirados, para evitar
algum efeito adverso pela decomposicao destes, e as alteragdes de comportamento
foram registradas. Ao final dos ensaios foi calculado o tempo mediano letal (LTso:

tempo médio no qual 50% dos organismos-teste foram afetados).

2.2.6 Ensaios in situ

Para estes ensaios foram confeccionadas camaras-teste (Fig. 04), tendo como
matéria-prima garrafas plasticas do tipo PET, com capacidade para 500 mL, das
quais as laterais e o fundo foram cortados e inserida uma malha de Imm, com cola
quente atOxica, através da qual possibilitava o fluxo continuo de agua. Cinco
camaras-teste foram fixadas em suportes presos ao sedimento da lagoa, distando
ca. 2 m da margem, a uma profundidade de, aproximadamente, 0,5 m (Fig. 05).

Em cada camara-teste foram colocados de cinco a sete peixes, totalizando 25
a 35 peixes em cada ensaio. Como a varidvel independente neste estudo foi o

tempo, os peixes de uma mesma camara-teste eram todos colocados ao mesmo
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tempo, esperava-se 1 min e colocavam-se 0s peixes na outra camara e, assim,
subseqiientemente. Para a leitura dos ensaios, o procedimento foi semelhante aos
dos testes laboratoriais, obedecendo-se a diferenca de 1 min entre cada cAmara-
teste.

Para as amostras do controle e da referéncia, os organismos foram colocados
em frascos de vidro fechados preenchidos com 500 mL da amostra, sem contato
com a agua da Lagoa de Dunas, os quais foram mantidos, durante todo o ensaio,
imersos na dgua da lagoa.

Apo6s a morte do dltimo organismo na Lagoa de Dunas, os ensaios foram

dados como finalizados.

"j

)

alha de nylon
(1mm)

Figura 04. Camara-teste para ensaio in Figura 05. Ensaio in situ.
situ.

2.2.7 Andlise dos dados
Os valores do LTs) foram determinados por Probit Analysis através do
programa EPA PROBIT Analysis versao 1.5. Foram calculados os 48 e 96 h-LTs.
Para comparacdo dos valores médios dos LTsy foi usado o teste t com
probabilidade ao nivel de 0,05 (Zar, 1996). Todos os valores sdo expressos como

médias, juntamente com seus intervalos de confianca (95%).
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2.3 RESULTADOS E DISCUSSAO

Todos os 14 ensaios realizados foram aceitos, uma vez que a mortalidade no
controle dos ensaios in situ e laboratoriais nunca excedeu 10%.

As concentracdes de OD estiveram sempre superiores a 8,5 mg L1 no
controle, maiores que 3,5 mg L1 na Lagoa de Jaua e acima de 7,0 mg L na Lagoa
de Dunas.

Os valores médios de pH, condutividade e dureza total, e seus respectivos
intervalos de confianca, das amostras da dgua de cultivo, da Lagoa de Jaud e da
Lagoa de Dunas para os ensaios estdo descritos na tabela 03. Nao houve diferenca
estatistica significativa dos valores de pH, condutividade e dureza total da Lagoa
de Dunas entre os ensaios laboratoriais e in situ, porém isto ndo é suficiente para
assegurar que as condicdes de exposigdo tenham sido as mesmas, de modo que as
flutuacdes naturais das indmeras varidveis ambientais sdo dificeis de serem

simuladas em laboratério (Pereira et al., 2000).

Tabela 03. Valores médios (n=14), seguidos dos respectivos intervalos de confianga (95%), de
pH, condutividade e dureza total das amostras da dgua de cultivo, da Lagoa de Jaua e da

Lagoa de Dunas, dos ensaios in situ e laboratoriais, com P. reticulata.

Amostras
Parametros Lagoa de Dunas Lagoa de Dunas
Controle Lagoa de Jaua
in situ em laboratoério
7,45 6,06 3,08 3,0
pH
(7,14-7,77) (5,81-6,19) (2,96-3,23) (3,03-3,13)
371,21 109,24 353,57 343,00
Condutividade (uS cm-?)
(330,56-411,87)  (99,84-118,65)  (340,04-367,11)  (328,15-357,85)
114,88 24,25 79,29 79,68

Dureza total (mg CaCOs; L1)
(106,66-123,12)  (21,83-26,66) (74,27-84,30) (74,60-84,77)
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O 96 h-LTs para a Lagoa de Jaua foi sempre > 96 h, em ambos os ensaios, in
situ e laboratoriais, ndo havendo toxicidade durante este periodo.

Com relacdo a Lagoa de Dunas, ndo houve diferenca entre os valores de
LTs0 de 48 e 96h, porém os resultados aqui apresentados referem-se ao periodo de
96 h. O 96 h-LTs0 médio dos ensaios in situ foi 0,72 (0,55-0,89) h, enquanto para os
ensaios laboratoriais foi 1,61 (1,56-1,87) h (Fig. 06).

2,0
A
1,6 t
1,2 t
=

0,8 t B
04 t
0,0

Laboratério In situ

(96h-LT ) (96 h-LT )

Fig. 06. Valores médios (n=14) do 96 h-LTsy para ensaios
laboratoriais e in situ com P. reticulata e respectivos intervalos de
confianca (95%), expostos as amostras da Lagoa de Dunas. As letras
iguais ao lado das médias demonstram ndo haver diferencas

estatisticas significativas entre si a 5% de probabilidade.

Freqiientemente, sdo observadas diferencas nas respostas entre os ensaios
laboratoriais e in situ (Castro et al., 2003; Moreira-Santos et al., 2004), porém estes

geralmente reduzem as incertezas e os erros associados as condi¢des de laboratorio
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(Ireland et al., 1996; Chappie & Burton Jr., 1997). De acordo com os resultados aqui
obtidos, os ensaios laboratoriais tiveram a toxicidade subestimada, o que pode ser
reflexo das diferencas das condi¢des dos ensaios (Pereira et al., 2000), pois nao
demonstraram situacao real de campo (Tonissi & Espindola, 2000). Embora os
valores médios das varidaveis mensuradas tenham sido similares, é possivel que
outros efeitos ecologicos estejam a interferir nas respostas toxicolégicas (Smolders
et al., 2004). Esta diferenca nos valores dos LT50 mostram a discrepancia que muitas
vezes acompanha os estudos ecotoxicologicos, devido, principalmente, a
dificuldade em reproduzir as condigdes de campo no laboratério (da Silva et al.,
1998). Para estes autores, embora contraditéria, esta discrepancia deve ser a razao
para que novas metodologias e estratégias sejam desenvolvidas na busca de se
reduzir os fatores de incerteza. No entanto, nem sempre a simulagdo em
laboratério das condigdes de campo é o objetivo dos ensaios laboratoriais, porém,
para a extrapolacao, este é um fator relevante e problematico (Pereira et al., 2000),
ndo podendo, desse modo, negligenciar o funcionamento e os processos inerentes
aos ecossistemas (Smolders et al., 2004).

Tendo no pH o principal fator de toxicidade da Lagoa de Dunas (dados do
capitulo 01), é pouco provavel que fatores como transporte e armazenamento da
amostra (Castro et al., 2003) tenham interferido na toxicidade, pois nao houve
diferenca significativa entre os valores de pH medidos em campo e em laboratorio.

Sendo a exatidao uma medida mais préxima do real valor da variavel que
estd sendo mensurada (Andrew & Mapstone, 1987), os ensaios in situ mostraram-se
mais exatos e, portanto, mais sensiveis, pois nestes ensaios a toxicidade detectada
foi maior que nos laboratoriais.

Por outro lado, a maior sensibilidade refletida nos ensaios in situ pode ser
também resultado do transporte e manipulacdo dos organismos em campo (Pereira
et al., 2000), o que pode ter lhes proporcionado um estresse, tornando-os mais
sensiveis, podendo ter superestimado os resultados. Assim, todos os esforgos

devem ser feitos de modo a reduzir este estresse (Chappie & Burton Jr., 1997). Em



42

geral, quando os procedimentos de transporte e manipulagdo dos organismos nos
ensaios in situ estiverem dentro de critérios de aceitabilidade, os efeitos dai
decorrentes serdo amenizados (Moreira-Santos et al., 2004).

Um fator que pode ter influenciado na diferenga dos resultados entre os dois
tipos de ensaio seria o periodo de aclimatacdo dos organismos, o qual ndo foi
semelhante. Em geral, para os ensaios laboratoriais, os organismos ficaram
aclimatados, até o momento do teste, por 24 h. Porém, para os ensaios in situ, apos
o transporte ao campo, os organismos foram mantidos sem manipula¢do por um
periodo de ca. 1 h. Schulz & Liess (1999) relatam a importancia da aclimatagao para
uma boa avaliagdo dos efeitos observados. Levando-se em conta que o estresse
torna os organismos mais sensiveis, é possivel que o aumento no periodo de
aclimatacdo nos ensaios in situ reduza o estresse e, por conseguinte, a toxicidade
encontrada se reduzira (Chappie & Burton Jr., 1997), assim as respostas
ecotoxicologicas podem ser mais proximas.

De acordo com Castro et al. (2003), os ensaios laboratoriais fornecem
informagdes parciais para extrapolagdo ao campo, por isto devem ser usados
cautelosamente em termos interpretativos. Por outro lado, mesmo sendo mais
exatos, os ensaios in situ sdao dificeis de serem interpretados devido as variagdes
associadas as condic¢des de exposicao (Pereira et al., 2000), principalmente porque a
magnitude destas variacdes depende da amostra-teste (Persoone et al., 1989). Em
geral, busca-se com estes ensaios ler o que acontece na natureza para podermos
interpreta-la de forma mais adequada.

Por outro lado, a precisao é refletida pela variabilidade de uma estimativa
(Andrew & Mapstone, 1987), o que pode ser demonstrado através dos coeficientes
de variagdes (CV). Nos ensaios in situ, o CV foi de 41,09%, enquanto nos ensaios
laboratoriais foi de 27,16%. A variabilidade em campo foi significativamente maior
que em laboratério, conforme ja relatado por Schulz & Liess (1999). Em geral, a
qualidade de um valor mensurado é refletida pela sua precisdo e exatidao (Dave,

1993), assim, embora os ensaios in situ tenham sido mais exatos, estes foram menos



43

precisos que os laboratoriais, pois o grau de interferéncia dos fatores ambientais no

laboratério tende a ser menor, uma vez que podem ser controlados.

2.4 CONCLUSOES

Os ensaios in situ com P. reticulata demonstraram ser uma excelente
ferramenta para aplicacdo no biomonitoramento da Lagoa de Dunas. Estes ensaios
foram mais exatos que os laboratoriais na identificagdo da toxicidade da Lagoa de
Dunas. E possivel utilizar o periodo de 48 h e ndo 96 h para os ensaios in situ,
tornando a avaliagdo mais rdpida. Além disso, este ensaio apresenta uma
metodologia facil e de baixo custo, o que lhe confere vantagem para ser adotado.
Apesar de todas essas vantagens, estes ensaios devem ser cuidadosamente
interpretados, especialmente pela variedade de fatores nao mensurados que
podem interferir nos resultados, e pelo estresse associados aos organismos
expostos em campo.

Em virtude do histérico do biomonitoramento com ensaios laboratoriais
deste ecossistema, estes devem ser mantidos como uma forma de se comparar os
resultados atuais com os anteriores e acompanhar seu processo de reabilitacdo.
Assim, o monitoramento da Lagoa de Dunas deve integrar os ensaios laboratoriais

e os in situ, uma vez que ambos se complementam.
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CAPITULO 3

POTENCIAL DE Latonopsis australis Sars, 1888 E
Macrothrix elegans Sars, 1901 COMO BIOMONITORES DE
UMA LAGOA ACIDIFICADA

RESUMO

Duas espécies de cladéceros, Latonopsis australis e Macrothrix elegans, foram usadas
objetivando avaliar e comparar o potencial de ambas como biomonitores de um
ecossistema acidificado. Coletas mensais de amostras de 4gua da Lagoa de Dunas (sitio de
estudo) e da Lagoa de Jaud (sitio de referéncia) foram realizadas de agosto/2003 a
julho/2004. Neonatos, com até 24 h de vida, foram submetidos as amostras-teste, e em
intervalos de tempo, ao longo de 48 h, verificaram-se os organismos vivos e mortos, para
posterior calculo do LTso. Para cada teste, foram usadas trés réplicas das amostras, com 4 a
5 organismos em cada réplica. O resultado do 48 h-LTsy da Lagoa de Jaua foi > 48 h para as
duas espécies. O 24 e 48 h-LTsp médio da Lagoa de Dunas para M. elegans foi 0,97 (0,83-
1,11) h e para L. australis foi 1,75 (1,30-2,21) h, com diferenca estatistica significativa (p <
0,05), demonstrando uma maior sensibilidade de M. elegans, podendo ser usado em
programas de biomonitoramento futuros.

ABSTRACT

Two cladocera species, Latonopsis australis and Macrothrix elegans, were used to assess and
compare the potential of them as biomonitors in an acidity ecosystem. Monthly water
samples of Dunas Lake (study site) and Jaud Lake (reference site) were collected. In the
laboratory were carried out bioassays with both samples, Dunas Lake and Jaua Lake.
Neonates (younger than 24 h) were used for tests. At the end of the period of 48 h the
organisms were counted and mortality recorded to determinate LT values. For each test
were used three replicates with four to five organisms in each replicate. The LTso results of

Jaua Lake were > 48 h to both species. Mean 24 and 48 h-LTs values of Dunas Lake to M.
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elegans was 0.97 (0.83 - 1.11) h and to L. australis was 1.75 (1.30 - 2.21) h, with a significant
statistical difference (p < 0.05), demonstrating a higher sensibility of M. elegans, that can be

used as biomonitor in tropical ecosystems.

3.1 INTRODUCAO

Os ensaios ecotoxicolégicos, empregados para detectar efeitos deletérios das
substancias sobre os organismos (Boluda et al., 2002), constituem-se numa
poderosa ferramenta na identificacdo, entendimento, avaliagdo e predicao dos
riscos ambientais inerentes aos compostos toxicos (Lambolez et al., 1994; Ferndndez
et al., 1995; da Silva et al., 1998). Basicamente, a maior vantagem dos ensaios sobre
as técnicas de analise quimica é a capacidade de avaliar efeitos sobre a biota, a
biodisponibilidade dos compostos e prever possiveis impactos sobre os
ecossistemas (Sillanpdd & Oikari, 1996; Manusadzianas et al., 2003). No entanto, os
métodos bioldgicos ou bioquimicos usados para tais finalidades devem ser
ecologicamente relevantes, de alta sensibilidade, ter boa reprodutibilidade e de
facil aplicagdo (Kapanen & Itdvaara, 2001).

A escolha do ensaio deve estar diretamente relacionada com a informacao
que se busca obter (Rojickova-Padrtova et al., 1998). Muitos ensaios
ecotoxicolégicos, realizados em paises tropicais, usam espécies que nao ocorrem
em ecossistemas tropicais ou carecem de relevancia, o que dificulta os estudos de
avaliacdo de riscos (Oliveira-Neto & Botta-Paschoal, 2000). Para estes mesmos
autores, as condi¢des dos ensaios nao retratam as condi¢des encontradas nos
ecossistemas tropicais e subtropicais; assim, a extrapolacdo dos resultados e a
predicdo de impactos perdem em qualidade. A ecotoxicologia tropical ainda tem
forte influéncia das metodologias desenvolvidas e empregadas nos paises de
regides temperadas (Lacher Jr. & Goldstein, 1997). E de fundamental importancia
entender as restricdes e os potenciais dos ensaios, porque um tnico organismo-
teste ndo pode ser usado para detectar todos os efeitos biol6gicos (Kapanen &

Itdvaara, 2001). Diferentes organismos ndo sdo igualmente susceptiveis aos
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mesmos compostos toxicos, e uma bateria de bioensaios pode ser necesséria para
avaliar as diferentes respostas (Pardos et al., 1999; Hadjispyrou et al., 2001). Assim,
parece ndo ser muito adequado o uso de um bioensaio padronizado com
determinada espécie, sendo mais importante se esforcar na busca por uma espécie
mais sensitiva e relevante aos estudos, a fim de obter respostas mais reais para
uma dada regido (Gray, 1989).

Latonopsis australis Sars, 1888 (Cladocera, Sididae) é uma espécie habitante
da zona litoral de lagos e reservatérios de regides tropicais, como Africa, América,
Asia e Austrdlia, porém ocorre também em algumas regides temperadas
(Korovchinsky, 1992; Elmoor-Loureiro, 1997). Para Korovchinsky (1992), L.
occidentalis Birge, 1892 e L. breviremis Daday, 1905 sdo sindénimos de L. australis.
Quanto ao ciclo de vida, em nosso laboratério, a longevidade maxima desta
espécie a 23 °C, com fotoperiodo de 16/8 h (claro/escuro), foi em torno de 30 dias.

Macrothrix elegans Sars, 1901 (Cladoccera, Macrothricidae) é uma espécie que
geralmente vive associada as macroéfitas das margens de lagos e rios, coletando
particulas no fundo, devido ao habito de alimentacdo raspador, ocorrendo
esporadicamente como planctdonico, embora ndo o seja (Elmoor-Loureiro, 1997). De
acordo com Giintzel et al. (2003, 2004), esta espécie vive em corpos d’dgua
tropicais, com um ciclo de vida de 27 dias, a 23 °C. A esta mesma temperatura, em
nosso laboratério, Andrade (2003) encontrou uma longevidade maxima em torno
de 40 dias. M. elegans apresenta alguns problemas quanto a taxonomia, de modo
que, provavelmente, M. flabelligera Smirnov, 1992 e M. triserialis Brady, 1886 devem
ser sindbnimos de M. elegans (Giintzel et al., 2004).

Existem poucos estudos sobre a ecologia de M. elegans, destacando-se o
trabalho de Andrade (2003), embora em ambientes de agua doce estes claddceros
sejam bem representativos (Giintzel et al., 2002). H4, também, estudos com espécies
ditas sindnimas de M. elegans, nos quais podem ser obtidas mais informacdes desta
espécie (Gtintzel et al., 2002, 2003, 2004). A caréncia de estudos também ocorre com

L. australis, sendo o presente estudo uma proposta pioneira na avaliacdo do
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potencial destas espécies em estudos ecotoxicologicos. Estes organismos tém
ampla distribuicdo em ambientes aquaticos das regides tropicais e subtropicais, e
alta relevancia no ecossistema, pois estao localizados em um ponto importante da
cadeia alimentar (Serafim Jr. et al, 2003).

Além da importancia ecolégica destas duas espécies, as razdes para serem
aplicadas como organismos-teste se deu pela continua disponibilidade de
neonatos, devido a reprodugdo por partenogénese, gerando filhotes
constantemente, pela facilidade do cultivo, por necessitarem de pouco
investimento, espaco e infra-estrutura para manutencao em laboratoério.

Os objetivos do presente estudo foram: i) avaliar e comparar a sensibilidade
de L. australis e M. elegans em ensaios de ecotoxicidade agudos na Lagoa de Dunas;
ii) verificar qual o tempo de resposta destes organismos para ensaios agudos, se 24
ou 48 h; iii) avaliar o potencial destas espécies como biomonitores em ecossistemas
tropicais e iv) optar pela espécie a ser incorporada ao plano de biomonitoramento

da Lagoa de Dunas.

3.2 MATERIAIS E METODOS
3.2.1 Area de estudo

A area de estudo para o presente trabalho foi a mesma descrita nos capitulos
anteriores, a Lagoa de Dunas, tendo a Lagoa de Jaua como sitio de referéncia, uma
vez que comprovadamente ndo sofreu com o episédio de contaminagdo, devido a
direcdo das dguas do lengol fredtico. A escolha da Lagoa de Jaua como referéncia
se deu em virtude desta estar inserida no mesmo complexo de lagoas no qual
encontra-se a Lagoa de Dunas, apresentar caracteristicas semelhantes as das lagoas
da regido e, possivelmente, as que a Lagoa de Dunas apresentava antes da

contaminagao, além ser um ecossistema no qual a espécie P. reticulata ocorre.
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3.2.2 Amostras
Mensalmente, durante o periodo de agosto de 2003 a julho de 2004 (n=12),

foram realizadas coletas de amostras de 4gua da Lagoa de Dunas e da Lagoa de
Jaud, as quais foram transportadas ao laboratério e mantidas em vasilhames
plasticos a 4,0 + 1,0 °C até o momento do teste. Para o controle, foi usada dgua do
Rio Capivari (Cruz das Almas, BA), na qual estas espécies sdao mantidas no

laboratdrio por mais de trés anos.

3.2.3 Anudlises fisico-quimicas

De todas as amostras, em todos os ensaios, foram determinadas as
concentracdes de oxigénio dissolvido (OD), modificado pelo método da azida
sodica, e dureza total (soma da concentracdo de calcio e magnésio) ambos
conforme APHA (1998), pH e condutividade. O valor médio do pH foi obtido
através da concentracdo média de H* e, entdo, calculou-se o valor do pH desta

concentracgao.

3.2.4 Organismos-teste, cultivo e aclimatagio
M. elegans (Fig. 07) e L. australis (Fig. 08) foram coletados no Rio Capivari
(12°3824” S e 39°04'25” O), no municipio de Cruz das Almas, tendo sido obtidos a

partir da coleta de macroéfitas aquaticas, Salvinia oblongifolia (Andrade, 2003).

Fig. 07. Macrothrix elegans. Aumento Fig. 08. Latonopsis australis. Aumento
de 40X. de 40X.
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O cultivo se deu em laboratério, a temperatura em torno de 23,0 + 1,0 °C,
com fotoperiodo de 16/8 h (claro/escuro). Os organismos foram mantidos em
frasco de vidro, do tipo cristalizadores, contendo 500 mL da agua de cultivo, com
ca. 150 a 200 organismos adultos e alimentados, em dias alternados, com uma
suspensdo algal de Pseudokirchineriela subcaptata, sendo ministrados em torno de 1,0

x 105 células por individuo.

3.2.5 Ensaios

No dia anterior ao ensaio, foram separadas fémeas adultas ovigeras das
duas espécies, de modo a serem utilizados os neonatos nascidos durante o
intervalo de tempo de 24 h de vida. No momento da separacdo, as fémeas foram
devidamente alimentadas. Apds a separacdo das fémeas, e durante os ensaios, nao
foi fornecida alimentacdo aos neonatos. Os frascos-teste consistiram em béquer de
50 mL, com 40 mL da amostra. Para cada amostra testada foram estabelecidas trés
réplicas contendo, cada uma, 4 a 5 organismos de cada espécie. Foram realizados
ao todo 24 ensaios, 12 com cada espécie, os quais ocorreram sob as mesmas
condigdes de cultivo.

O alvo fisiolégico testado foi mortalidade/imobilidade, durante um periodo
de 48 h. Ao longo do experimento, em diferentes intervalos, os organismos vivos
foram contados, sendo os mortos retirados para evitar possiveis interferéncias em
virtude da decomposi¢do. Os organismos foram considerados mortos se apos 15 s
de observacdo, seguida de uma leve agitacdo na amostra, ndo apresentassem
movimento. De posse dos niimeros de organismos vivos e mortos, em funcdo do
tempo, foi possivel calcular o valor do LTs0 (tempo mediano letal que causa efeito
em 50% da populacdo), com seus respectivos intervalos de confianga (95%). Os
valores do LTso foram calculados para o periodo de 24 e 48 h. Os ensaios tiveram

como referéncia a norma para ensaios com Daphnia similis (ABNT, 1993) e o

trabalho de Andrade (2003).
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Os resultados obtidos foram, ainda, comparados com os ensaios com o peixe
Poecilia reticulata, o qual vem sendo usado no programa de biomonitoramento da

Lagoa de Dunas, cujos resultados foram apresentados nos capitulos anteriores.

3.2.6 Andlise dos dados

Os valores do LTs) foram determinados por Probit Analysis através do
programa EPA PROBIT Analysis versao 1.5. Os valores médios dos LTs foram
comparados usando o teste t com probabilidade ao nivel de 0,05 (Zar, 1996). Todos
os valores sdo expressos como médias, juntamente com seus intervalos de
confianca (95%).
3.3 RESULTADOS E DISCUSSAO

Os valores de OD foram sempre maiores que 5,0 mg L1 em todas as
amostras do controle, maiores que 4,5 mg L nas amostras da Lagoa de Jaud e
maiores que 6,5 mg L1 nas amostras da Lagoa de Dunas. Por nao haver ocorrido
mortalidade nas amostras onde houve a menor concentracdo de OD, seguramente,
este parametro ndo afetou os resultados.

Os resultados médios de pH, condutividade e dureza total, e seus intervalos
de confianca, do controle,da Lagoa de Jaua e da Lagoa de Dunas estdo na tabela 04.
O uso da 4gua do rio Capivari como agua de cultivo e controle para este trabalho,
ocorreu devido ao melhor desenvolvimento destes organismos em relacdo ao
desenvolvimento em outros meios sintéticos (Andrade, 2003). Os valores de pH,
condutividade e dureza estiveram de acordo com o estabelecido para M. elegans
(Andrade, 2003) e, provavelmente, dentro de uma faixa aceitavel para L. australis.

As amostras da Lagoa de Jaud, durante os ensaios com L. australis e M.
elegans, registraram, respectivamente, valores médios de 6,07 (5,89-6,27) e 6,19
(5,89-6,37) para pH, 110,77 (100,17-121,37) uS cm e 108,91 (97,04-120,90) puS cm-?
para condutividade e 22,59 (20,23-24,95) mg CaCOs L1 e 21,60 (20,25-22,95) mg
CaCOs; L1 para dureza total (Tab. 04).
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O pH médio da Lagoa de Dunas nos ensaios com L. australis foi de 3,06
(2,98-3,16), e de 3,10 (3,03-3,16) nos ensaios com M. elegans. Os valores médios de
condutividade foram 335,80 (315,91-355,69) uS cm e 332,80 (314,37-351,23) uS cm-!
nos ensaios com L. australis e M. elegans, respectivamente (Tab. 04).

De acordo com os valores apresentados (Tab. 04), assegura-se que os
organismos foram submetidos as mesmas amostras-teste, podendo desta forma
comparar os resultados, uma vez que os ensaios nao foram realizados

concomitantemente.

Tabela 04. Valores médios (n=12) de pH, condutividade e dureza total das amostras da agua de
cultivo, da Lagoa de Jaud e da Lagoa de Dunas, juntamente com seus respectivos intervalos de

confianca (95%), dos ensaios com L. australis e M. elegans.

Amostras
Parametros Organismos
Controle Lagoa de Jaua Lagoa de Dunas

L. australis 6,83 (6,63-7,14) 6,07 (5,89-6,27) 3,06 (2,98-3,16)
PH M. elegans 6,77 (6,57-7,14) 6,19 (5,89-6,37) 3,10 (3,03-3,16)
Condutividade L. australis 255,40 (241,60-269,20) 110,77 (100,17-121,37) 335,80 (315,91-355,69)
(uS cm?) M. elegans 249,40 (231,70-267,10) 108,91 (97,04-120,90) 332,80 (314,37-351,23)
Dureza total L. australis 24,86 (24,43-25,58) 22,59 (20,23-24,95) 83,91 (77,69-90,14)
(mg CaCOs L) M. elegans 24,86 (24,43-25,58) 21,60 (20,25-22,95) 84,20 (76,60-91,80)

Na&o houve mortalidade no controle, validando todos os ensaios realizados e
proporcionando valores de LTso semelhantes para os periodos de 24 e 48 h.

Para a Lagoa de Jaua os valores médios do 48 h-LTsy foram sempre > 48 h,
indicando que esta lagoa ndo apresenta toxicidade para estas espécies, até o

periodo de 48 h.
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Quanto aos valores do LTso da Lagoa de Dunas, os resultados aqui
apresentados referem-se ao periodo de 24 h. Em geral, a determinagao do tempo de
exposicdo esta relacionada com a duragao do ciclo de vida do organismo (APHA,
1998). Para ensaios agudos com Daphnia magna (ISO, 6341) e D. similis (ABNT,
1993), o periodo é de 24 ou 48 h, por isso tomou-se como parametro estas duas
espécies de claddceros, pois a manutengdo do ensaio por periodos maiores poderia
levar a morte por falta de alimento (APHA, 1998).

Para L. australis, o 24 h-LTso médio da Lagoa de Dunas foi 1,75 (1,30 - 2,21) h,
no entanto, para M. elegans, o valor médio do 24 h-LTs foi 0,97 (0,83 - 1,11) h. Os
resultados demonstraram uma diferenca estatistica significativa (p < 0,05) entre a

sensibilidade destes organismos (Fig. 09).
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Fig. 09. Valores médios (n=12) do 24 h-LT5y dos ensaios com
L. australis e M. elegans e respectivos intervalos de confianca
(95%), expostos as amostras da Lagoa de Dunas. As letras
iguais ao lado das médias demonstram ndo haver diferencas

estatisticas significativas entre si a 5% de probabilidade.
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Os resultados dos ensaios com M. elegans, além de maior sensibilidade,
apresentaram, também, menor variabilidade, o que os tornam mais precisos, tendo
um coeficiente de variagdo de 18,5%, enquanto os ensaios com L. australis
apresentaram uma variabilidade quase duas vezes maior, com coeficiente de
variacdo de 33,7%. Tais variacOes sdo bastante evidentes ao se avaliar os intervalos
de confianca apresentados na Fig. 08. Deste modo, em virtude da maior
sensibilidade e precisdo, requisitos importantes na ecotoxicologia (Boluda et al.,
2002), os ensaios com M. elegans tornam-se mais vantajosos para serem aplicados
em programas de biomonitoramento de aguas acidificadas, em especial, no
biomonitoramento da Lagoa de Dunas.

Em geral, ndo foram detectadas mudangas comportamentais bruscas antes
de se atestar a morte dos organismos. Tanto L. australis quanto M. elegans
permaneciam na coluna d’agua, sem apresentarem movimentos, fazendo-o apenas
quando estimulados, e em seguida, lentamente, se mantinham no fundo até
morrerem.

De modo a poder verificar diferencas nos resultados obtidos com o peixe
Poecilia reticulata com os dados dos clad6ceros aqui estudados, foi feita uma
comparacdo dos resultados apenas com as amostras mensais em que as trés
espécies foram submetidas aos bioensaios. Comparando-se os resultados dos LTso
destas espécies com os valores do 48 h-LTs) da Lagoa de Dunas para P. reticulata
que foi 1,11 h (0,6 - 1,7) h, pode-se perceber que M. elegans apresenta sensibilidade
equivalente a esta espécie, a qual j4 vem sendo usada no programa de
biomonitoramento deste ecossistema. Em um estudo com 50 amostras ambientais,
Rojickova-Padrtova et al. (1998) também encontraram semelhancas na
sensibilidade entre uma espécie de cladécero, Daphnia magna, e P. reticulata, porém,
Ceriodaphnia dubia, neste mesmo estudo, apresentou-se mais sensivel que ambas.
Embora seja um ponto crucial na escolha do organismo-teste, a sensibilidade varia
geograficamente, de modo que a padronizacdo universal de um bioensaio é muitas

vezes inapropriada (Gray, 1989).
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Em muitos casos, os ensaios sdao conduzidos com organismos que podem ser
facilmente coletados, cultivados e testados, sendo o significado ecolégico um fator
secundéario (Chapman, 2002). Pelo curto ciclo de vida e alta freqiiéncia de
reproducao, bem como a rapidez do ensaio, facilidade e repetitividade, requisitos
importantes para o uso de uma espécie na ecotoxicologia (Kapanen & Itdvaara,
2001; Terra & Feiden, 2003), essas espécies podem ser melhor estudadas para
aplicacdo em estudos futuros, particularmente devido a caréncia de estudos quanto
a ocorréncia e a tolerancia aos fatores ambientais.

A utilizacdo de espécies de alta relevancia para ecossistemas tropicais,
possibilita a ecotoxicologia tropical maior autonomia, deixando de ser apenas uma
extensdo da ecotoxicologia desenvolvida nos paises temperados (Lacher Jr. &
Goldstein, 1997).

A sensibilidade observada neste estudo, deve ser analisada com cuidado,
pois tdo importante quanto ser ou nao sensivel, é o mecanismo de agdo dos téxicos
sobre os organismos (da Silva et al., 1998) e os processos de resisténcia (Calow,
1989).

O uso potencial dos claddéceros em bioensaios ¢ amplamente investigado, a
exemplo de Daphnia magna (150,1989), D. similis (ABNT, 1993) e Ceriodaphnia dubia
(ABNT, 1995), porém, antes de serem adotados como organismos-teste, um estudo

aprofundado da sua biologia precisa ser desenvolvido (Andrade, 2003).

3.4 CONCLUSOES

Os ensaios com L. australis e M. elegans mostraram-se promissores, pois sao
de baixo custo e requerem pouco espago para sua execucao. Estas duas espécies,
em virtude da disponibilidade continua de neonatos, da alta sensibilidade
demonstrada neste estudo e do curto periodo do ensaio (24 h), apresentam grande
potencial de aplicagdo na ecotoxicologia para o monitoramento de ecossistemas
tropicais. Vale salientar que, embora neste estudo tenha sido possivel se detectar os

efeitos toxicos das amostras-teste em um periodo de 24 h, ndo é descartada a
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hipétese de que, para outras amostras, seja necessario um periodo maior que 24 h a
fim de que seja observado seu efeito, pois alguns compostos sao influenciados pelo
tempo de exposicao (Dave, 1993).

M. elegans, por ter apresentado maior sensibilidade e menor variabilidade,
deve ser adotado preferencialmente como organismo biomonitor no programa de

monitoramento da Lagoa de Dunas.
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CONSIDERACOES FINAIS

A selecao do bioensaio para avaliacdo ecotoxicolégica estd na dependéncia
das informagdes requeridas, das amostras a serem testadas e da sensibilidade do
organismo (Rojickova-Padrtova et al. 1998). Para este estudo, em especial, as trés
espécies apresentaram-se adequadas, tendo-se destacado M. elegans e P. reticulata.
P. reticulata deve ser mantida a fim de se comparar continuamente a evolucao do
status ecotoxicolégico da Lagoa de Dunas, adicionando o monitoramento in situ, e
M. elegans deve ser adotado como um organismo adicional de nivel tréfico
diferente e que apresentou alta sensibilidade.

Embora existam evidéncias quanto ao processo de reabilitacdo da Lagoa de
Dunas (de Santana, 2004; Reis, 2004), ndo se pode dizer que os dados obtidos neste
estudo demonstram haver uma melhora em termos ecolégicos, pois 0s organismos
usados ainda ndo foram capazes de sobreviver quando expostos a dgua da lagoa in
natura.

O progresso do processo de neutralizacdo de um corpo d’dgua acidificado
depende da sua idade, sendo que os valores de pH aumentam a partir da
alcalinidade gerada no sedimento em virtude de reagdes redutoras, a exemplo da
reducao do sulfato (Gorham, 1998; Peine & Peiffer, 1998) e do nitrato (Wendt-
Potthoff & Neu, 1998) e mesmo com a prépria produgao primaria (Nixdorf et al.,
1998). Porém, a reabilitacdo é um processo especifico para cada ecossistema (Geller
et al., 1998), de modo que se torna uma questdo aberta e que ainda ndo se tem uma
resposta segura (Kalin & Geller, 1998).

Ainda hoje, as condi¢des na Lagoa de Dunas sao muito 4cidas, todavia, com
o tempo, acredita-se que estas condi¢des sejam mais amenizadas, acarretando num
aumento nos valores de pH e, por conseqiiéncia, uma reducdo na toxicidade, que

possibilitard uma reabilitacdo da comunidade biolégica.
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