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RESUMO 

LARA ROMERO, P. A. Interferência do cobre sobre assimilação de nutrientes pelas 

macrófitas aquáticas Pistia stratiotes L. e Salvinia auriculata Aubl.. 2018. 79 p. 

Monografia (Trabalho de Conclusão de Curso) – Escola de Engenharia de São Carlos, 

Universidade de São Paulo, São Carlos, 2018. 

 

O emprego de macrófitas aquáticas para a remediação de ambientes contaminados, 

seja por elevadas cargas de nutrientes ou por presença de metais, tem sido amplamente 

estudado. Entretanto, a maioria de estudos avalia o potencial das macrófitas para uma ou outra 

aplicação isoladamente, sem considerar a interferência dos efeitos tóxicos dos metais sobre a 

remoção de nutrientes por essas plantas. Este tipo de informação é importante quando se visa 

o uso desses organismos para o controle da eutrofização e a remoção de metais em conjunto. 

Este trabalho teve como objetivo avaliar a influência do cobre sobre a assimilação de 

nutrientes pelas macrófitas aquáticas Pistia stratiotes L. e Salvinia auriculata Aubl.. Para 

tanto, indivíduos de ambas as espécies foram cultivados em meio nutritivo sob duas 

condições: sem adição de cobre (com concentração baixa do metal, 2 µg Cu
2+

 L
-1

) e com 

adição de cobre (1 mg Cu
2+

 L
-1

) durante 15 dias. A amostragem para análise de nutrientes 

dissolvidos foi realizada a cada 3 dias. As análises de fósforo total, clorofila-a e nitrogênio 

total Kjeldahl foram realizadas para a correção da influência do crescimento do fitoplâncton 

no meio. Sob a condição com cobre, a concentração de nutrientes permaneceu constante e 

próxima à concentração inicial (3,2 mg P-PO4
3-

 L
-1

 e 19,4 mg N-NO3
-
 L

-1
 ) indicando que não 

houve assimilação significativa pelas macrófitas. Observou-se também uma perda de massa 

de 0,01 ± 0,03 g M.S. por indivíduo e um acúmulo de cobre maior nas raízes do que nas 

folhas nas duas espécies. A maior concentração de cobre foi de 19,29 mg Cu
+2

 g
-1

 M.S. no 

caso da raiz de S. auriculata. Na condição sem cobre, as macrófitas apresentaram maiores 

taxas de assimilação quando em elevadas concentrações de nutrientes (2,0 mg P-PO4
3-

 g
-1

 

M.S. d
-1

 e 10 mg N- NO3
-
 g

-1
 M.S. d

-1
 em P. stratiotes e 1,5 mg P-PO4

3-
 g

-1
 M.S. d

-1 
em S. 

auriculata), com exceção da taxa de assimilação de nitrogênio de S. auriculata que 

permaneceu constante (3,80 mg N-NO
3-

 g
-1

 M.S. d
-1

) apesar da variação de concentração. Foi 

possível evidenciar que o cobre é toxico e letal para as espécies estudadas na concentração de 

1 mg Cu
+2

 L
-1

 e inibe totalmente a assimilação de nutrientes e o crescimento das mesmas. 

Com relação à remoção de nutrientes, P. stratiotes foi mais eficiente em altas concentrações 

de nutrientes, enquanto que a S. auriculata apresentou melhor desempenho a menores 

concentrações. S. auriculata é mais apropriada para uso na remediação de ambientes 



aquáticos contaminados com cobre, dado o maior potencial de acumulação deste metal na sua 

biomassa.  

Palavras-chave: Fitorremediação. Contaminação. Eutrofização. Metais. 

  



ABSTRACT 

LARA ROMERO, P. A. Copper interference in nutrient uptake for Pistia stratiotes L. 

and Salvinia auriculata Aubl..   2018.  79 p. Monografia (Trabalho de Conclusão de Curso) 

– Escola de Engenharia de São Carlos, Universidade de São Paulo, São Carlos, 2018. 

 

Use of aquatic macrophytes in polluted environment remediation, either for high 

nutrient load pollution or metal contamination, has been widely studied. Nevertheless, most of 

the studies have evaluated macrophyte’s potential for one or another application , without 

considering the toxic effect interference of metals upon plants nutrient removal. This 

information is important when taking into account the use of these systems for both 

eutrophication control and metals removal. The objective of this study was to evaluate the 

copper influence on nutrient uptake for two aquatic macrophytes, Pistia stratiotes L. and 

Salvinia auriculata Aubl. Individuals of these species were cultivated on nutrient medium for 

15 days under two conditions: without copper addition (with low metal concentration, 2 µg 

Cu
2+

 L
-1

) and with copper addition (1 mg Cu
2+

 L
-1

). Sampling for nutrients analysis was made  

every three days. Total phosphorus, chlorophyll-a and total Kjeldahl nitrogen analysis were 

carried out for phytoplankton growth influence correction. In the condition containing copper, 

nutrient concentration remained constant and similar to initial concentrations (3,2 mg P-PO4
3-

 

L
-1

 e 19.4 mg N-NO3
-
 L

-1
 ), suggesting there was no significant nutrient macrophyte uptake. 

Mass loss of 0.01 ± 0.03 g D.W. per individual was also observed and copper accumulation 

was higher in roots than in leaves for both species. The highest copper concentration was 

19.29 mg Cu
+2

 g
-1

 D.W. in the S. auriculata roots. In the condition without copper, 

macrophytes showed higher uptake rates at high nutrients concentrations (2.0 mg P-PO4
3-

 g
-1

 

D.W. d
-1

 and 10 mg N- NO3
-
 g

-1
 D.W. d

-1
 in P. stratiotes and 1.5 mg P-PO4

3-
 g

-1
 D.W. d

-1 
in S. 

auriculata), except for S. auriculata nitrogen uptake which remained constant (3.80 mg N-

NO
3-

 g
-1

 D.W. d
-1
) despite concentration variations. It was possible to evidence copper’s toxic 

and lethal effect for the two species at concentration of 1 mg Cu
+2

 L
-1

, as well as a total 

inhibition upon macrophyte’s growth and nutrient uptake. Regarding nutrient removal, P. 

stratiotes is more efficient at high concentrations while S. auriculata shows a better 

performance at lower concentrations. S. auriculata is more suitable for copper contaminated 

aquatic environment remediation due to its greater metal accumulation potential in its 

biomass. 

Keywords: Phytoremediation. Contamination. Eutrophication. Metals. 
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1 INTRODUÇÃO 

A crescente poluição dos ecossistemas aquáticos com diversas substâncias químicas 

sintéticas e naturais é um dos principais problemas ambientais que tem comprometido os 

aspectos qualitativos dos recursos hídricos em escala global (SCHWARZENBACH et al., 

2006). A poluição, tanto de origem pontual como difusa, implica em diversos efeitos adversos 

tanto nos ecossistemas aquáticos como na qualidade da água para consumo humano, além de 

afetar os serviços ambientais desenvolvidos por tais cursos de água (COSTANZA et al., 

1997).  

A presença em excesso de macronutrientes como o nitrogênio e o fósforo, que são 

nutrientes limitantes da produção primária, pode causar desde eutrofização, com consequentes 

florações de algas e cianobactérias, até a acidificação dos sistemas aquáticos (FILIPPELLI, 

2008; GRUBER; GALLOWAY, 2008). Já o incremento de elementos traço tais como os 

metais (e.g. cobre, chumbo, arsênio) advindos do uso de pesticidas, fertilizantes, algicidas, 

entre outros, apresentam risco ambiental mesmo em baixas concentrações 

(SCHWARZENBACH et al., 2010). Como estes elementos não podem ser degradados 

naturalmente, apenas sofrem transformações químicas (e.g. complexação, mudança no estado 

de oxidação), eles tendem a se acumular nos ecossistemas e nos seres vivos, provocando 

alterações nas comunidades biológicas e possíveis danos à saúde humana (BEGHELLI et al., 

2015; KHAN et al., 2000; MIRETZKY; SARALEGUI; CIRELLI, 2004; RAI et al., 2002).  

Atualmente, vários ecossistemas aquáticos apresentam concentrações de metais que 

excedem os padrões estabelecidos para a proteção do ambiente, animais e seres humanos; 

entre eles o rio Ganga contaminado com cádmio, cromo e selênio, na Índia (PAUL, 2017), 

partes do rio Nilo e alguns lagos do Delta do Nilo no Egito contaminados por cádmio, cobre, 

chumbo níquel e zinco (NAGGAR; KHALIL; GHORAB, 2018), aquíferos contaminados com 

arsênio em Bangladesh (ALAM; SNOW; TANAKA, 2003), o rio Pilcomayo na Bolívia 

contaminado com arsênio, cádmio, chumbo e zinco por drenagem de mina (MILLER et al., 

2004), reservatórios para abastecimento humano em Berlin contaminados com cobre (ZIETZ 

et al., 2003), entre outros.  

Os danos causados pela exposição a metais são diversos. Por exemplo, o chumbo é 

extremamente tóxico e pode afetar o sistema nervoso, os rins e o sistema reprodutivo, o 

cadmio pode causar disfunção renal, degeneração óssea e danos ao fígado, o cobre pode 

causar danos renais e é toxico para vários organismos aquáticos inclusive em concentrações 
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baixas (GAUTAM et al., 2014). Estes impactos se intensificam ao longo do tempo, dada a 

tendência dos metais a serem transportados nos sedimentos, serem persistentes no ambiente e 

bioacumuláveis na cadeia trófica (GAUTAM et al., 2014). Sendo assim, existe uma grande 

pressão para a remediação dos ambientes contaminados e a purificação dos recursos hídricos.  

Existem várias tecnologias para a remediação de metais em água e efluentes, sejam 

elas de caráter físico, químico ou biológico. A precipitação, redução, filtração por membranas 

e a troca iônica são comumente utilizadas para a remoção de metais, porém são métodos de 

alto custo e geram grandes quantidades de resíduos (RAI, 2008). Assim, a fitorremediação se 

apresenta como uma alternativa versátil e de baixo custo para o tratamento de ecossistemas 

aquáticos contaminados, já que permite o uso de plantas e da comunidade microbiana aderida 

à suas raízes, para estabilizar, remover, sequestrar e/ou degradar os contaminantes orgânicos e 

inorgânicos, incluídos entre eles os nutrientes como o nitrogênio e fósforo e os metais 

(CHAMPAGNE, 2007; PILON-SMITS, 2005). 

Dentro da área de fitorremediação, os wetlands construídos têm sido utilizados para o 

tratamento de efluentes, principalmente em pequenas áreas urbanas, e para o controle de 

eutrofização em lagos (HORNE, 2000; RAI, 2008). Espécies de macrófitas aquáticas como 

Typha sp., Myriophyllum sp., Azolla sp., Lemna sp., Eichhornia crassipes, são comumente 

empregadas nestes processos (PILON-SMITS, 2005). Por sua vez, espécies do gênero 

Eichhornia, Pistia e Salvinia exibem um grande potencial para serem utilizadas tanto na 

remoção de nutrientes em ambientes eutrofizados, como na remoção de metais (GEORGE; 

GABRIEL, 2017; LU et al., 2010; POLOMSKI et al., 2009; VICTOR et al., 2016). 

Porém, para a remediação de metais, as macrófitas precisam ter uma capacidade 

elevada de bioacumulação e uma boa tolerância a altas concentrações do metal por longos 

períodos (RAI et al., 2002). Caso contrário, os metais podem causar mudanças fisiológicas e 

morfológicas na planta, danos na função celular e diminuição das taxas de fotossíntese, 

levando a clorose, descoloração, deficiência de nutrientes e estresse oxidativo (GAUTAM et 

al., 2014).  

Estes sintomas de toxicidade podem prejudicar a eficiência de remoção de nutrientes 

das macrófitas quando utilizadas no controle da eutrofização. Assim, o estudo do crescimento 

e da eficiência da remoção de nutrientes sob condições de estresse por metais em macrófitas 

aquáticas é importante quando se visa o uso destas para ambos os propósitos.  
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2 OBJETIVOS 

O objetivo principal deste trabalho foi avaliar a influência do cobre sobre a 

assimilação de nutrientes pelas macrófitas aquáticas Pistia stratiotes L. e Salvinia auriculata 

Aubl.. Assim, foram definidos os seguintes objetivos específicos:  

i) Comparar a influência do cobre na capacidade de absorção de nitrogênio e 

fósforo pelas duas espécies de macrófitas. 

ii) Determinar as taxas de assimilação de nitrogênio e de fósforo e a sua diferença 

entre a condição normal e a condição com exposição cobre. 

iii) Identificar as possíveis alterações morfológicas em ambas as espécies 

ocasionadas pela exposição ao cobre.  
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3 REVISÃO BILIOGRÁFICA 

 

3.1  Contaminação dos corpos hídricos 

 

A constante pressão sobre os recursos hídricos causada pelas atividades humanas, 

principalmente relacionadas ao crescimento populacional e ao desenvolvimento econômico, 

tem provocado impactos negativos tanto na qualidade como na disponibilidade de água, 

levando à perturbação do equilíbrio natural e à degradação dos sistemas aquáticos (UNESCO, 

2009).  

Os efeitos da contaminação hídrica sobre a saúde humana são bem conhecidos, 

especialmente quando se trata de doenças ocasionadas pela falta de saneamento básico e do 

acesso à água potável. Assim, mais de um terço da população mundial é afetada e entre 5 a 10 

milhões de mortes anuais são causadas por doenças de veiculação hídrica, sendo estas em sua 

maioria crianças (AHUJA, 2009; SCHWARZENBACH et al., 2010). Além das doenças de 

veiculação hídrica, a crescente poluição das águas também tem se tornado uma preocupação 

em destaque em diversos países. Hoje em dia, estima-se que aproximadamente 69% da água 

doce acessível é utilizada para fins agrícolas, principalmente irrigação, 22% para propósitos 

industriais, 8% para uso doméstico e 1% para uso recreativo (DU PLESSIS, 2017). Tanto 

estas atividades humanas como a disposição inadequada de efluentes, acabam por contaminar 

os recursos hídricos com diversos compostos sintéticos e de origem natural 

(SCHWARZENBACH et al., 2006).  

As fontes dos contaminantes químicos são diversas, destacando-se entre elas os 

efluentes de águas residuais com diversas substâncias orgânicas (KOLPIN et al., 2004) e a 

poluição difusa advinda de atividades agrícolas, a qual contribui com aproximadamente 40 

milhões de toneladas apenas de nitrogênio aos oceanos por ano, através da deposição 

atmosférica e o transporte por rios (FAO; IWMI, 2018; PEÑUELAS et al., 2013).  

Os poluentes químicos presentes nas águas podem ser classificados em dois grandes 

grupos. Os macropoluentes, que ocorrem usualmente a níveis de concentração de miligramas 

por litro e incluem nutrientes como o nitrogênio e fósforo, assim como compostos orgânicos 

naturais (e.g. fibra de celulose, amido, hemicelulose e carbohidratos) (FILIPPELLI, 2008; 

GRUBER; GALLOWAY, 2008; JORGENSON, 2009). Os micropoluentes ou elementos 

traço, que ocorrem a níveis de concentração de nanograma a micrograma por litro, os quais 

podem exibir efeitos tóxicos inclusive em baixas concentrações (SCHWARZENBACH et al., 

2010; TSUCHIYA, 2010).  
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A introdução antrópica de nitrogênio e fósforo tem levado à perturbação dos ciclos 

biogeoquímicos e a diversos problemas ambientais, que vão desde a eutrofização e 

acidificação dos sistemas aquáticos até florações tóxicas de cianobactérias (FILIPPELLI, 

2008; GRUBER; GALLOWAY, 2008). Por outro lado, os efeitos dos micropoluentes sobre 

os ecossistemas e a saúde humana são diversos e dependem da natureza e origem do 

contaminante. Alguns destes são persistentes no ambiente e altamente tóxicos (por exemplo, 

contaminantes orgânicos como o diclorodifeniltricloroetano - DDT), outros podem ser 

biotransformados a compostos mais nocivos (como o caso do nonilfenol derivado dos 

detergentes) ou bioacumulados ao longo da cadeia trófica (como as bifenilas policloradas – 

PCB e os metais) (SCHWARZENBACH et al., 2006). 

Dado o crescimento excessivo de fitoplâncton causado pela eutrofização artificial, a 

aplicação de sulfato de cobre como algicida em reservatórios paulistas (e.g. reservatórios 

Guarapiranga, Billings, Barra Bonita) tem se tornado uma prática recorrente (BEGHELLI et 

al., 2015). Isto apresenta potenciais efeitos adversos, pois, os metais (neste caso o cobre), 

diferente dos compostos orgânicos, não podem ser degradados, motivo pelo qual se acumulam 

e contaminam os corpos hídricos, os sedimentos e a biota, além de produzir alterações na 

estrutura e composição das comunidades zooplanctônica e fitoplanctônica (BEGHELLI et al., 

2015; MIRETZKY; SARALEGUI; CIRELLI, 2004). A presença de metais na água de lagos, 

reservatórios e rios pode causar graves danos à saúde da população que faz uso deste recurso 

como água de abastecimento/irrigação e/ou que consomem produtos alimentícios advindos 

ecossistemas contaminados (e.g. peixes, plantas) (KHAN et al., 2000; RAI et al., 2002). 

 

3.2  Os ciclos biogeoquímicos e os efeitos dos macropoluentes 

 

Os ciclos biogeoquímicos são sistemas nos quais os elementos químicos circulam por 

meio de processos biológicos, físicos, químicos e geológicos na biosfera. Neles, a matéria 

sempre se conserva e os elementos se deslocam entre grandes reservatórios através de fluxos 

bidirecionais, sendo estocados em locais ou formas com diferentes disponibilidades aos seres 

vivos (GALLOWAY et al., 2014). As atividades humanas têm afetado praticamente todos os 

maiores ciclos biogeoquímicos (carbono, nitrogênio e fósforo). Nos últimos 100 anos, a 

intervenção humana tem aumentado o fluxo, do seu reservatório para o ambiente, dos 

elementos carbono, nitrogênio e fosforo em 13%, 108% e 400%, respectivamente 

(FALKOWSKI et al., 2012). 
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3.2.1 Ciclo do nitrogênio 

 

O nitrogênio é um elemento essencial para os seres vivos, sendo um constituinte 

fundamental de moléculas biológicas, como proteínas e ácidos nucleicos (MARKOV, 2012). 

Porém, sua disponibilidade em formas assimiláveis por plantas tanto em ecossistemas 

aquáticos como terrestres é baixa, tornando-o um elemento limitante da produção primária na 

biosfera (GRUBER; GALLOWAY, 2008). 

 O principal reservatório de nitrogênio é a atmosfera, aproximadamente, 78% de sua 

composição é nitrogênio molecular (N2) ou não reativo, sendo esta uma forma inacessível à 

maioria dos seres vivos, dada a força da ligação tripla da molécula e sua estabilidade 

(GALLOWAY et al., 2004; MARTINS et al., 2003). Apenas um número limitado de 

microrganismos procariontes detém a capacidade de captar e converter o nitrogênio molecular 

presente na atmosfera em nitrogênio reativo, ou seja, uma forma disponível para os seres 

vivos (CALIJURI; CUNHA; MOCCELLIN, 2013; GALLOWAY et al., 2004).  

Existem quatro processos principais no ciclo do nitrogênio: fixação, amonificação, 

nitrificação e desnitrificação (MARKOV, 2012). A captação e transformação de nitrogênio 

gasoso em amônia (NH3) ou íons amônio (NH4
+
) por determinados microrganismos (bactérias 

e cianobactérias) presentes no solo, nas raízes de plantas leguminosas ou na água, é conhecida 

como fixação biológica e é responsável por 90% da fixação de origem natural ( 

 

Figura 1) (CALIJURI; CUNHA; MOCCELLIN, 2013; MARTINS et al., 2003). As 

descargas de relâmpagos também podem fixar nitrogênio gasoso a amônia ou outras formas 

oxidadas, sendo este um processo físico conhecido como fixação atmosférica de nitrogênio 

(MARKOV, 2012; MARTINS et al., 2003).   

Além da fixação natural de nitrogênio, existe a fixação industrial ( 

 

Figura 1) a partir do processo Haber-Bosch, no qual o nitrogênio gasoso é convertido 

em amônia por reação química com o hidrogênio a elevada temperatura e pressão (VIEIRA, 

2017). Os fertilizantes nitrogenados utilizados na agricultura são feitos com base neste 

processo (MARKOV, 2012). 

Após ser incorporado às moléculas orgânicas, o nitrogênio passa por vários processos 

de oxidação, começando pela amonificação. Neste, amônia ou íons amônio são produzidos 

por seres vivos através de suas excretas ou quando o material orgânico morto presente no solo 
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é decomposto por microrganismos (CALIJURI; CUNHA; MOCCELLIN, 2013; MARKOV, 

2012).  

 

 

Figura 1 – Esquema simplificado do ciclo do nitrogênio 

 

Fonte: Adaptado de Calijuri, Cunha e Moccellin (2013). 

 

Posteriormente, a amônia é oxidada a nitrito e nitrato no processo de nitrificação, o 

qual ocorre em duas etapas sequenciais por parte de dois grupos de bactérias: as oxidadoras de 

amônia, que transformam a amônia em nitrito (nitrosação), e as oxidadoras de nitrito, que 

convertem o nitrito em nitrato (nitratação) (CALIJURI; CUNHA; MOCCELLIN, 2013; 

MARKOV, 2012). Em seguida, o nitrato é assimilado pelas plantas para a composição de 

proteínas e ácidos nucleicos, incorporando o nitrogênio na biomassa das plantas e 

possibilitando sua passagem a níveis tróficos superiores via cadeia alimentar (CALIJURI; 

CUNHA; MOCCELLIN, 2013).  
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Finalmente, o nitrato é reduzido a espécies de nitrogênio na forma gasosa (e.g. N2, 

N2O, NO) por parte de bactérias no solo, através do processo de desnitrificação. Assim, o 

nitrogênio é liberado à atmosfera nas suas formas gasosas, fechando o ciclo (MARKOV, 

2012). 

Atualmente, as atividades antrópicas tem alterado o ciclo do nitrogênio, transformando 

o nitrogênio gasoso (N2) em formas reativas. Existem três atividades principais que interferem 

no ciclo, a produção de fertilizantes nitrogenados, a produção de energia e o cultivo intensivo 

de leguminosas (GALLOWAY et al., 1995; VITOUSEK et al., 1997). A adição de nitrogênio 

ao ambiente por parte do uso de fertilizantes e a queima de combustíveis tem somado um total 

de 160 Tg de N por ano, superando a fixação biológica de nitrogênio tanto na esfera terrestre 

(110 Tg) como na oceânica (140 Tg), e a tendência é continuar aumentando dado o 

crescimento populacional e sua crescente demanda por alimentos e energia (GRUBER; 

GALLOWAY, 2008).  

Porém, existem fatores preocupantes em relação ao aumento do nitrogênio reativo que 

levam a diversos impactos no ambiente. Primeiro, ele é facilmente disperso através de 

processos de transporte atmosférico e hidrológico; segundo, as taxas de formação de 

nitrogênio reativo são maiores que as de remoção, resultando no acúmulo do mesmo nos 

ecossistemas (GALLOWAY et al., 2003). Alguns dos principais impactos no meio ambiente 

causados pelo aumento de nitrogênio reativo nos ecossistemas são:  

 Produção de ozônio troposférico e formação de smog fotoquímico a partir de 

precursores como NO e NO2 na atmosfera, associado a doenças respiratórias 

(WOLFE; PATZ, 2002).  

 O nitrogênio reativo junto com o enxofre contribui para a acidificação de solos, 

rios e lagos e para o aumento da transferência de nitrogênio dos rios aos 

estuários e zonas costeiras (VITOUSEK et al., 1997). 

 O enriquecimento de lagos, rios e águas costeiras com nutrientes como o 

nitrogênio e fósforo aumenta a produtividade primária destes sistemas 

causando eutrofização e os consequentes problemas associados, como depleção 

do oxigênio dissolvido (hipóxia e anóxia), mudança na estrutura das 

comunidades aquáticas e perda de biodiversidade (HOWARTH et al., 2000).  
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 As espécies reativas de nitrogênio contribuem para a mudança climática global 

e a redução da camada de ozônio estratosférico (GALLOWAY et al., 2003).  

 

3.2.2 Ciclo do fósforo  

 

Assim como o nitrogênio, o fósforo é um participante fundamental das reações 

biológicas e um nutriente limitante da produtividade primária dos ecossistemas; ele compõe 

os ácidos desoxirribonucleico (ADN) e ribonucleico (ARN), participa da transferência de 

energia (adenosina trifosfato - ATP) e cumpre a função de suporte estrutural nas membranas 

celulares (fosfolipídios) e nos ossos dos organismos (hidroxiapatita) (RUTTENBERG, 2003). 

Porém, diferentemente do nitrogênio, que se encontra disponível em um grande reservatório 

atmosférico, a disponibilidade de fósforo nos ecossistemas depende da sua taxa de liberação 

durante o intemperismo dos solos, rochas e minerais (FILIPPELLI, 2002).  

O ciclo do fósforo é um ciclo sedimentar e seus principais reservatórios são a litosfera 

(rochas fosfatadas) e os sedimentos marinhos (CALIJURI; CUNHA; MOCCELLIN, 2013). O 

ciclo é composto por quatro fases principais: i) elevação da crosta terrestre e exposição das 

rochas ricas em fosforo ao intemperismo, ii) erosão e intemperismo químico das rochas 

produzindo fósforo particulado e dissolvido nos solos e possibilitando seu deslocamento até 

os rios, iii) transporte do fósforo até lagos e oceanos através de rios, iv) sedimentação do 

fósforo por deposição de matéria orgânica e mineral e incorporação às camadas sedimentares 

(RUTTENBERG, 2003).   

Inicialmente, o fósforo é liberado das rochas ou sedimentos na forma de minerais de 

apatita por meio do intemperismo e, posteriormente, é convertido a ortofosfatos solúveis 

através de reações biogeoquímicas, ficando disponível aos seres vivos (FILIPPELLI, 2002; 

RUTTENBERG, 2003). Na sua forma biodisponível, o ortofosfato é assimilado pelos 

produtores, convertido em uma forma orgânica e incorporado ao tecido das plantas, entrando 

assim na cadeia alimentar terrestre (CALIJURI; CUNHA; MOCCELLIN, 2013; FILIPPELLI, 

2008). Posteriormente, a biomassa produzida é depositada no solo e sedimentos e serve como 

fonte de nutrientes e energia para os microrganismos, os quais oxidam a matéria orgânica 

liberando fosfato ao meio (FILIPPELLI, 2008; RUTTENBERG, 2003).  

O excesso de fósforo não assimilado no meio terrestre é transportado pelos rios até os 

oceanos, onde é captado por fitoplâncton, entrando na cadeia alimentar, ou é estocado em 

reservatórios profundos (CALIJURI; CUNHA; MOCCELLIN, 2013). Já nos reservatórios 

oceânicos, o fósforo contido nos sedimentos marinhos é incorporado à crosta terrestre através 
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da subducção das placas oceânicas, voltando assim ao seu reservatório principal 

(RUTTENBERG, 2003). Na Figura 2 encontra-se um desenho esquemático simplificado do 

ciclo do fosforo.  

Figura 2 – Esquema simplificado do ciclo do fósforo 

 

Fonte: Calijuri, Cunha e Moccellin (2013). 

 

O ciclo atual do fósforo é totalmente influenciado pela agricultura e as atividades 

humanas. Desde que se tem conhecimento da importância do fósforo para o crescimento das 

plantas, a mineração de rochas com minerais fosfatados para seu uso em fertilizantes agrícolas 

tem aumentado e vem se intensificando nos últimos 50 anos (RUTTENBERG, 2003). A 

aplicação destes fertilizantes nos solos implica a liberação de fósforo solúvel ao ambiente 

terrestre. 

Outras atividades que contribuem para o aumento da liberação de fósforo solúvel são o 

desmatamento (e consequente perda de solo) e a disposição inadequada de efluentes 

domésticos e industriais (FILIPPELLI, 2008). Os processos erosivos posteriores ao 

desmatamento provocam a perda das camadas superficiais do solo, as quais são ricas em 

fósforo orgânico passível de solubilização. Os dejetos humanos e os efluentes de indústrias 

alimentícias e de detergentes também são fontes antropogênicas de fósforo reativo 

(FILIPPELLI, 2002).   
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A liberação de fósforo solúvel ao ambiente por atividades humanas tem contribuído 

significativamente no ciclo deste elemento, resultando em elevadas concentrações de fósforo 

particulado e dissolvido nos rios, o que aumentou a contribuição da fração dissolvida dos 

continentes para os oceanos significativamente em relação às contribuições naturais 

(FILIPPELLI, 2008).  Da mesma forma que o nitrogênio, a elevada concentração de fósforo 

na água leva à eutrofização dos ecossistemas aquáticos continentais e das áreas costeiras. 

Altas concentrações de fósforo também podem levar ao aumento da produtividade biológica 

nos oceanos, assim como estimular florações de algas e o desenvolvimento de condições de 

anóxia e hipóxia, as quais são nocivas ou inclusive letais aos organismos aquáticos aeróbios 

(FILIPPELLI, 2008; RUTTENBERG, 2003).  

Dados os impactos ambientais produzidos pelo aumento nos fluxos de nutrientes dos 

seus respectivos reservatórios (atmosfera e litosfera) para os ecossistemas, a procura por 

alternativas de tratamento e remediação tem se tornado uma necessidade. Com relação à 

restauração de ambientes eutrofizados, principalmente lagos e reservatórios, diversas práticas 

tem sido aplicadas, sendo algumas delas:  

 Remoção da água de estratos inferiores (hipolímnio) em lagos ou reservatórios 

estratificados e dragagem de sedimentos. Estas técnicas apresentam um custo 

elevado dada a necessidade de tratamento e disposição de grandes volumes de 

resíduos e podem gerar problemas como liberação de contaminantes do 

sedimento à coluna da água, como no caso da dragagem, ou contaminação das 

aguas à jusante, no caso da remoção da água do hipolímnio sem tratamento 

posterior (ZAMPARAS; ZACHARIAS, 2014).   

 Tratamento químico utilizando materiais adsorventes como óxidos de ferro e 

alumínio, lama vermelha, cinzas de carvão, carbonatos, zeólitas, entre outros  

(ZAMPARAS et al., 2012; ZAMPARAS; ZACHARIAS, 2014). Porém, alguns 

destes compostos possuem desvantagens, tais como suscetibilidade ao pH do 

meio ou possível formação de espécies nocivas ou complexos orgânicos de 

baixo peso molecular mais biodisponíveis (ZAMPARAS et al., 2012; 

ZAMPARAS; ZACHARIAS, 2014).  

Sendo necessárias alternativas de baixo custo e sem efeitos indesejados, o uso da 

biotecnologia se apresenta como uma opção prática e economicamente vantajosa para resolver 

problemas de contaminação. Entre as técnicas utilizadas encontram-se a biorremediação e a 

fitorremediação. A biorremediação é o conjunto de processos ou técnicas (controladas ou 

espontâneas) nas quais a atividade microbiana age sobre os poluentes, remediando ou 
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eliminando a contaminação presente na água, nos efluentes, nos solos, etc. (ALVAREZ; 

ILLMAN, 2006). Já a fitorremediação é uma técnica que utiliza plantas para a remediação de 

água e solos contaminados por poluentes orgânicos ou inorgânicos (SOUZA et al., 2011).  

3.3 Fitorremediação 

 

A fitorremediação se define como o uso especializado de plantas, tanto in-situ como 

ex-situ, para a remoção ou controle de contaminantes, ou para posterior degradação dos 

contaminantes por microrganismos presentes nas mesmas (CHAMPAGNE, 2007). Foi 

formalmente proposta e definida cientificamente no final da década de 1970 e desde então, a 

sua pesquisa, desenvolvimento e aplicação como método de remediação de solos, sedimentos, 

lodos, efluentes e águas superficiais e subterrâneas tem aumentado significativamente dado 

seu baixo custo e versatilidade (CARMAN; CROSSMAN, 2001). 

Esta tecnologia utiliza os processos naturais pelos quais as plantas e os 

microorganismos presentes na rizosfera estabilizam, removem, sequestram e/ou degradam os 

contaminantes orgânicos e inorgânicos (CHAMPAGNE, 2007; PILON-SMITS, 2005). 

Existem cinco tipos principais de fitorremediação (PILON-SMITS, 2005):  

a) Fitoestabilização: nesta, as plantas estabilizam o poluente no solo reduzindo sua 

biodisponibilidade ou limitando seus meios de transporte. No solo e na água subterrânea, as 

plantas podem imobilizar os contaminantes através da absorção e acumulação dentro das 

raízes, da adsorção na superfície radicular ou da precipitação na rizosfera (Figura 3) ou 

simplesmente pela estabilização física do solo, evitando seu transporte por erosão 

(CHAMPAGNE, 2007).    

b) Fitoextração: na qual os poluentes são removidos do meio e acumulados nos tecidos 

da planta. Neste processo, as plantas assimilam, translocam e acumulam os contaminantes nas 

suas raízes, caule e folhas (Figura 3).  

c) Fitoestimulação ou rizodegradação: nesta as plantas facilitam a biodegradação dos 

contaminantes orgânicos graças à atividade microbiana na rizosfera (Figura 3). Os 

microrganismos consomem e degradam ou transformam os contaminantes utilizando-os como 

fonte de nutrientes. 

d) Fitotransformação: consiste na decomposição dos poluentes orgânicos assimilados 

pela planta por meio de processos metabólicos da mesma (Figura 3). Neste caso, os 

contaminantes podem ser degradados, utilizados como nutrientes e incorporados aos tecidos 

vegetais ou transformados em subprodutos que são liberados novamente ao ambiente.       
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e) Fitovolatilização: consiste na assimilação e liberação do contaminante (ou alguma 

forma modificada do mesmo) para a atmosfera por meio da transpiração vegetal (Figura 3).   

Figura 3 – Mecanismos de biorremediação de contaminantes por uma planta aquática. O contaminante (circulo 

vermelho) pode ser estabilizado ou degradado na rizosfera, imobilizado ou degradado dentro dos tecidos vegetais 

ou volatilizado.  

 

Fonte: Adaptado de Pilon-Smits (2005). 

 

Entre os contaminantes que podem ser mitigados utilizando a fitorremediação, 

encontram-se os metais, metaloides, radionuclídeos, sais, nutrientes, compostos orgânicos 

xenobióticos, entre outros (CHAMPAGNE, 2007).  

Por exemplo, wetlands construídos têm sido utilizados para a remediação de diversos 

contaminantes inorgânicos, tais como metais, selênio, perclorato, cianeto, nitrato e fosfato, 

sendo aplicados satisfatoriamente para o controle de eutrofização em lagos (e.g. Prado 

Constructed Wetland na California)  (HORNE, 2000). Por outro lado, wetlands também têm 

sido usados na remoção de metais, com um foco mais próximo à fitoestabilização do que à 

fitoextração. Na fitoestabilização, as plantas são utilizadas para imobilizar os metais e estocá-

los sob a superfície nas suas raízes e/ou no solo. Em contraste, na fitoextração são utilizadas 

plantas hiperacumuladoras para remover os metais do solo e concentrá-los nos tecidos que se 

encontram acima do solo (folhas e caule); estas plantas devem ser colhidas e dispostas 

adequadamente para evitar a reciclagem do metal acumulado durante a posterior 

decomposição das mesmas (WEIS; WEIS, 2004).  
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Para serem empregadas em processos de fitorremediação, as plantas devem possuir 

características específicas como boa capacidade de absorção, raízes longas, taxa de 

crescimento acelerada, elevada biomassa, serem fáceis de coletar e ter grande resistência ao 

poluente (COUTINHO; BARBOSA, 2007). Em wetlands construídos para fitorremediação, 

uma grande variedade de espécies de macrófitas aquáticas é utilizada, sejam elas emersas, 

submersas ou flutuantes. Entre as espécies mais comuns se encontram a Typha sp., 

Myriophyllum sp., Azolla sp., Lemna sp., Eichhornia crassipes, entre outros (PILON-SMITS, 

2005). 

No Brasil, o emprego de técnicas de fitorremediação é recente e seu uso é mais 

difundido em países de Estados Unidos e Europa, principalmente na remediação de ambientes 

contaminados com metais, onde já foram identificadas espécies com boa eficiência de 

remoção (SANTOS et al., 2004). Alguns estudos apontam que espécies como Eichhornia 

crassipes e Pistia stratiotes exibem altas taxas de assimilação de nitrogênio e fósforo (e.g. 

190–329 kg N ha
-1

 ano
-1

 e 25– 34 kg P ha
-1

 ano
-1

 no caso da Pistia stratiotes), apresentando 

assim um grande potencial para a remoção destes nutrientes em ambientes eutrofizados (LU et 

al., 2010; POLOMSKI et al., 2009). Por outro lado, as espécies anteriormente mencionadas 

junto com Salvinia molesta também apresentam potencial para remoção de metais (GEORGE; 

GABRIEL, 2017; VICTOR et al., 2016). 

Lu et al. (2010) realizaram experimentos com P. stratiotes para a remediação da 

qualidade da água em bacias de detenção de drenagem pluvial. Como resultado, os autores 

obtiveram uma melhoria geral na qualidade da água, reduzindo a turbidez, os sólidos 

suspensos e a concentração de nutrientes.  A remoção de nitrogênio inorgânico (NH4
+

 e NO3
-
) 

foi de 50% e a de fósforo solúvel reativo (PO4
3-

) e fósforo total esteve entre 14 – 31%. 

Petrucio e Esteves (2000) testaram a capacidade de remoção de nitrogênio e fósforo da 

Eichhornia crassipes e da Salvinia auriculata, onde Eichhornia crassipes apresentou as 

maiores taxas de redução de nutrientes. Os autores também observaram que a concentração de 

nutrientes influencia na assimilação, pois, em maiores concentrações, a porcentagem de 

absorção de nutrientes diminuiu. Os autores explicam que a absorção diminui dado que se 

atinge a capacidade de saturação de assimilação de nutrientes.  

Polomski et al. (2009) testaram Eichhornia crassipes, Pistia stratiotes e Myriophyllum 

aquaticum em wetlands construídos em escala de laboratório, a fim de avaliar seu potencial 

para o tratamento de água de escoamento de viveiros e estufas utilizados no cultivo de 

plantas. Os autores obtiveram uma remoção de 96% de nitrogênio e de 93% de fósforo. As 

maiores taxas de assimilação de nitrogênio no tecido vegetal foram obtidas por E. crassipes e 
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P. stratiotes, enquanto que as taxas de assimilação de fósforo foram similares nas três 

espécies.   

George e Gabriel (2017) estudaram o potencial remediador de metais da Salvinia 

molesta usando efluentes industriais com baixas concentrações de metais (e.g. 0,005 – 0,01 

mg Cu
+2

 L
-1

 e 0,009-0,775 mg Fe
+2

 L
-1

). Os resultados mostraram uma redução significativa 

na concentração de metais, principalmente cobre e ferro, cujos valores de concentração 

ficaram abaixo do limite de detecção (0,001 mg L
-1

).  

Victor et al. (2016) testaram Eichhornia crassipes e Pistia stratiotes no tratamento de 

efluentes industriais com baixas concentrações de metais (e.g. 0,21 mg Zn
+2

 L
-1

, 0,16 mg Cu
+2

 

L
-1

 e 0,12 mg Cu
+2

 L
-1

) em um experimento de 20 dias. Neste caso foi obtida uma remoção de 

mais de 50% de zinco, cobre, cromo e chumbo. Os autores relataram que a remoção de metais 

foi mais rápida nos primeiros 10 dias. Após esse tempo, a raiz atinge a saturação e, dado os 

baixos valores do fator de translocação das duas espécies, a assimilação se torna mais lenta.  
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4 MATERIAL E MÉTODOS 

 

4.1 Macrófitas aquáticas 

 

Para o desenvolvimento do projeto foram escolhidas duas espécies de macrófitas 

aquáticas: Pistia stratiotes L. e Salvinia auriculata Aubl. (SISGEN: A913E9D). Ambas as 

espécies são flutuantes de vida livre e nativas dos ecossistemas aquáticos continentais 

brasileiros (BRASIL, 2018). 

A Pistia stratiotes (Magnoliophyta), popularmente conhecida como alface-d’água,   

uma angiosperma da família Araceae que possui distribuição pantropical e subtropical (EPPO, 

2017). É muito utilizada para ornamentação e na piscicultura, além de possuir grande 

potencial para ser utilizada na fitorremediação de nutrientes e de metais em corpos hídricos 

(FONKOU et al., 2002; VICTOR et al., 2016). 

Pertencente à família Salviniaceae, a espécie Salvinia auriculata (Pteridophyta), 

conhecida popularmente como orelha-de-onça, encontra-se amplamente distribuída na 

América tropical (FORNO, 1983). Da mesma forma que a P. stratiotes, esta macrófita 

aquática também tem sido utilizada para fins ornamentais em aquários, lagos, parques e 

jardins, e seu uso para a remediação da poluição hídrica também tem sido estudado 

(KISSMANN, 1997; VIEIRA et al., 2015). S. auriculata é composta por frondes, os quais 

consistem em nós formados por 2 folhas e 1 folha modificada semelhante a uma raiz 

(JULIEN; BOURNE, 1986). No presente trabalho, esta folha modificada foi denominada 

como raiz. 

Os indivíduos das duas espécies foram obtidos do Núcleo de Ecotoxicologia e 

Ecologia Aplicada do Centro de Recursos Hídricos e Ecologia Aplicada da Universidade de 

São Paulo (CRHEA – USP). As macrófitas se encontravam incialmente em mesocosmos e 

foram isoladas para cultivo em caixas da água com 5 kg de adubo orgânico, 100 g de 

fertilizante NPK e solo do local como sedimento. 

  

4.2  Meio de cultivo 

 

O meio de cultivo utilizado para o crescimento das macrófitas em laboratório foi a 

Solução 2 de Arnon e Hoagland (HOAGLAND; ARNON, 1950) modificada (Anexo I). Esta 

solução é composta por elementos minerais essenciais para o crescimento de plantas e 

utilizada, principalmente, em sistemas hidropônicos e no cultivo de plantas aquáticas 
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(TREJO-TÉLLEZ; GÓMEZ-MERINO, 2012). Como a concentração de sais nesta solução é 

muito elevada (e.g. 820 mg Ca(NO3)2 L
-1

), alguns autores recomendam utilizar diluições da 

solução original para o cultivo, sendo algumas destas: 10%, 25%, 30% e 50% (CANCIAN; 

CAMARGO; SILVA, 2009; COMETTI et al., 2008; SASSAKI; FELIPPE, 1998). No caso do 

presente experimento, foi utilizada uma diluição de 10% da solução original.  

 

4.3  Delineamento experimental  

 

O experimento consistiu no cultivo das macrófitas P. stratiotes e S. auriculata em 

cubas de vidro (25 cm de altura x 20 cm diâmetro), cada uma contendo 4 L de meio Arnon e 

Hoagland modificado (HOAGLAND; ARNON, 1950), sob duas condições: (1) sem a adição 

de cobre (Cu
2+

), tendo aproximadamente 2 µg Cu
2+

 L
-1

 provenientes da solução de metais 

traço do próprio meio; (2) com a adição de sulfato de cobre (CuSO4) ao meio de cultivo 

(Figura 4). A concentração de sulfato de cobre aplicada ao meio foi calculada a partir da 

concentração máxima de cobre recomendada para o controle aquático de algas e 

cianobactérias em ecossistemas aquáticos, sendo esta de 1 mg L
-1

 de Cu
2+

 (USEPA, 2009).  

Todos os indivíduos de P. stratiotes e S. auriculata a serem utilizados no experimento 

foram lavados com água corrente e água deionizada para a remoção do material residual 

aderido às raízes e folhas, tanto no início do experimento como no final (para a análise de 

nutrientes na biomassa) e aclimatados nas condições do experimento durante 1 semana. Cada 

cuba continha 6 indivíduos da mesma espécie, todos com aproximadamente o mesmo 

tamanho, no caso da P. stratiotes todas possuíam 4 folhas e no da S. auriculata todos 

possuíam 6 frondes, de modo que o total de indivíduos ocupasse a mesma área superficial nas 

cubas de cada espécie. Cada experimento foi realizado em duplicata e as cubas controle do 

experimento continham apenas o mesmo meio de cultivo com a adição de CuSO4, porém, sem 

as macrófitas.  

A amostragem de meio para análise de nutrientes e de clorofila-a foi realizada a cada 3 

dias. O volume máximo retirado das cubas na amostragem, ao final do experimento, não 

ultrapassou 15% do volume total do meio, inclusive nas cubas nas quais foi analisado fósforo 

total. O experimento teve uma duração de 15 dias, totalizando 6 dias amostrais (Figura 4).  
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Figura 4 – Desenho esquemático do experimento para análise da assimilação de fósforo e nitrogênio em cubas 

sem cobre (2 µg Cu
2+

 L
-1

) e em cubas com cobre (1 mg Cu
2+

 L
-1

) (Legenda: os pontos em preto indicam adição 

de cobre ao meio).  

 

 
Fonte: Autoria própria.  

 

As condições de temperatura (23,8 ± 1,0 °C) e luminosidade (118,3 ± 6,8 µmol m
-
²s

-1
) 

foram controladas e monitoradas (Figura 5) utilizando um sensor (UA-002-64/Onset-

HOBO®) que ficou disposto na superfície da água de uma cuba aleatória. O fotoperíodo do 

experimento foi de 12 horas (claro:escuro). 

 

Figura 5 – Condições de luminosidade e temperatura ao longo do experimento. As setas indicam os dias nos 

quais foi realizada a amostragem. 
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4.4 Análise de nutrientes no meio 

 

4.4.1 Nutrientes dissolvidos 

 

Para a análise de nutrientes dissolvidos, 50 mL de meio foram retirados de cada cuba 

em cada dia amostral, sendo imediatamente filtrados a vácuo (membranas com 0,6 µm de 

porosidade, GF-3/M&N®) e armazenados em tubos Falcon (a -20°C). Para atender os valores 

máximos admitidos nas curvas-padrão calibradas no espectrofotômetro (DR4000/Hach®), 

foram realizadas as seguintes diluições: 5:100 para a análise de fósforo solúvel reativo (P-

PO4
3-

), 25:100 para a análise do nitrato (N-NO3
-
) e  50:100 para análise do amônio (N-NH4

+
).  

Os resultados obtidos foram corrigidos dada a influência da evaporação da água na 

concentração de nutrientes no meio. Para isto, foi necessário medir o volume final de cada 

cuba e considerar que a taxa de evaporação foi constante ao longo do experimento. Após 

obter o volume das cubas por dia, foi utilizada a fórmula da diluição mostrada na equação (1) 

para a correção da concentração.  

    
     

  
 (1) 

Em que:  

Ct = Concentração teórica do nutriente (mg L
-1

) 

Cd = Concentração medida no dia (mg L
-1

) 

Vd = Volume real no dia (considerando a evaporação) (L) 

Vt = Volume teórico esperado no dia (desconsiderando a evaporação) (L) 

 

- Fósforo Solúvel Reativo (PO4
3-

) 

 

A determinação da concentração de fósforo solúvel reativo (PSR) na forma de 

ortofosfato (P-PO4
3-

) no meio foi realizada a partir do método do ácido ascórbico do Standard 

Methods (APHA; AWWA; WEF, 2005a). O método consiste na reação do molibdato de 

amônio e do tartarato de antimônio e potássio com o ortofosfato em meio ácido. Após a 

reação, forma-se o ácido fosfomolíbdico que é posteriormente reduzido a azul de molibdênio 

(composto de coloração azul intensa) pelo acido ascórbico. A absorbância lida a 880 nm em 

espectrofotômetro é proporcional à concentração de fosfato (APHA; AWWA; WEF, 2005a). 

O limite de detecção calculado em laboratório para esse método é de 1,0 µg L
-1

. 
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- Nitrato (NO3
-
) 

 

A quantificação da concentração de nitrato (N-NO3
-
) no meio foi feita a partir do 

método da leitura espectrofotométrica em comprimento de onda ultravioleta do Standard 

Methods. Este método é recomendado para amostras com baixas concentrações de matéria 

orgânica, pois se baseia na absorbância de luz ultravioleta pelo nitrato a 220 nm. A 

acidificação com HCl (1N) é necessária para evitar a interferência dos íons hidróxido ou dos 

carbonatos (APHA; AWWA; WEF, 2005b). O limite de detecção calculado em laboratório 

para esse método é de 35,0 µg L
-1

. 

 

- Amônio (NH4
+
) 

 

A determinação da concentração de amônio no meio foi feita a partir do método 

colorimétrico do azul de indofenol. O amônio reage com o hipoclorito em solução 

ligeiramente alcalina (8,0 ≤ pH ≤ 11,5, em valores superiores o amônio   completamente 

oxidado a nitrato) formando monocloramina, que, em presença de fenol, nitroprussiato de 

sódio (catalizador) e hipoclorito em excesso, forma o indofenol, um composto de coloração 

azul. A absorbância lida a 630 nm em espectrofotômetro é proporcional à concentração de 

amônio (N-NH4
+
) na água (KOROLEFF, 1976). O limite de detecção calculado em 

laboratório para esse método é de 2,0 µg L
-1

. 

 

4.4.2 Nutrientes totais 

 

A análise de nutrientes totais foi realizada para corrigir os valores de fósforo e 

nitrogênio assimilado pelas macrófitas dado o crescimento de fitoplâncton no meio (ver mais 

detalhes no item 4.5 adiante). Para a análise de fósforo total (PT), uma amostra bruta (sem 

filtrar) de 25 mL foi coletada a partir do dia no qual começou a se evidenciar o crescimento de 

fitoplâncton, sendo este o dia amostral 6 para as cubas com P. stratiotes e o dia 9 para as 

cubas com S. auriculata. No caso do nitrogênio total Kjeldahl (NTK), amostras brutas de 200 

mL foram coletadas no último dia do experimento. Da mesma forma que nos nutrientes 

dissolvidos, foi necessário realizar uma diluição da amostra de 5:100 para a análise de PT.  

Da mesma forma que nos nutrientes dissolvidos, os resultados de concentração dos 

nutrientes totais também foram corrigidos utilizando a equação (1). 
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- Fosforo total (PT) 

 

O método para determinação da concentração de PT no meio foi o mesmo utilizado 

para o PSR, o método do ácido ascórbico do Standard Methods (APHA; AWWA; WEF, 

2005a). Porém, previamente foi realizada a digestão da amostra bruta, já que o fósforo pode 

estar presente na matéria orgânica. Assim, a digestão oxida toda a matéria orgânica na 

amostra liberando o fósforo orgânico e transformando-o em ortofosfato. Neste caso foi 

realizada uma digestão em meio ácido com persulfato de potássio e autoclave (APHA; 

AWWA; WEF, 2005c). O limite de detecção calculado em laboratório para esse método é de 

2,0 µg L
-1

. 

 

- Nitrogênio total Kjeldahl (NTK) 

 

A determinação de nitrogênio total Kjeldahl (NTK) (nitrogênio orgânico mais o 

amoniacal) foi feita por titulação da amostra com ácido sulfúrico após digestão e destilação 

(APHA; AWWA; WEF, 2005d). Este procedimento foi realizado automaticamente no 

equipamento AutoKjeldahl Unit K-370/BÜCHI®. Neste método, a matéria orgânica presente 

na amostra é completamente oxidada através da digestão com ácido sulfúrico a 380°C e 

sulfato de cobre como catalisador. O nitrogênio presente na solução ácida resultante é 

separado na forma de amônia por arraste de vapor, e determinado por titulação com ácido 

sulfúrico padronizado (NOGUEIRA; SOUZA, 2005). O limite de detecção calculado em 

laboratório para esse método é de 0,5 mg L
-1

. 

 

- Nitrogênio Amoniacal 

 

O nitrogênio amoniacal foi determinado a partir do método de titulação com ácido 

sulfúrico após destilação da amostra. Neste método, a destilação ocorre em meio básico com a 

finalidade de transformar o íon amônio presente na amostra em gás amoníaco, para 

posteriormente fixá-lo em ácido bórico, formando o sal borato de amônio. Finalmente, este sal 

é titulado com ácido sulfúrico padronizado (APHA; AWWA; WEF, 2005d). Este 

procedimento foi realizado automaticamente no equipamento AutoKjeldahl Unit K-

370/BÜCHI®. 
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4.5  Correção dos nutrientes assimilados  

 

4.5.1 Fósforo orgânico particulado (POP) e fósforo assimilado (Pass)  

 

Ao longo do experimento, observou-se que a assimilação do fósforo solúvel reativo 

(PSR) não foi somente por parte das macrófitas, mas também pelo fitoplâncton. Para tanto, foi 

necessário aplicar uma correção dos valores de fósforo efetivamente assimilado pelas 

macrófitas.  

Ao ser assimilado pelas algas, o fósforo solúvel reativo é transformado em fósforo 

orgânico particulado (POP). Sabendo que o fósforo total (PT) é a concentração total de 

fósforo presente no meio, tanto na sua fração orgânica (POP) como dissolvida (PSR), é 

possível obter a concentração de POP calculando a diferença entre a concentração de PT e a 

concentração de PSR. Assim, foi utilizada a equação (2). 

 

            (2) 

 

Em que:  

POP = Concentração de fósforo orgânico particulado no meio (mg P L
-1

) 

PT= Concentração de fósforo total no meio (mg P-PO4
3-

 L
-1

) 

PSR= Concentração de fósforo solúvel reativo no meio (mg P-PO4
3-

 L
-1

) 

 

Nos dias em que não foi realizada análise da concentração de PT, foi considerado que 

esta era igual à concentração de PSR, dada a ausência de fitoplâncton no meio.  

Com isto, foi possível corrigir a quantidade de fósforo que foi efetivamente assimilada 

pelas macrófitas, pois o fósforo que não estivesse nem na forma dissolvida (PSR) nem na 

forma orgânica (POP), teria sido incorporado à biomassa das plantas. Para isto, foi utilizada a 

equação (3). 

      
 (             )    (3) 

 

Em que:  

mPass = massa de fósforo assimilada pelas macrófitas (mg P) 

PSRi = concentração de fósforo solúvel reativo inicial no meio (mg P-PO4
3-

 L
-1

) 

PSR = concentração de fósforo solúvel reativo no meio (mg P-PO4
3-

 L
-1

) 

Porg = concentração de fósforo orgânico no meio (mg P-PO4
3-

 L
-1

) 

V = volume da cuba no dia (L) 
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4.5.2 Nitrogênio orgânico (Norg) e nitrogênio assimilado (Nass) 

 

Assim como no caso do fósforo, também foi necessário calcular o nitrogênio 

assimilado pelo fitoplâncton e transformado em nitrogênio orgânico. A concentração de 

nitrogênio orgânico presente no material particulado seria a diferença entre o nitrogênio total 

Kjeldahl (fração orgânica e amoniacal de nitrogênio no meio) e o nitrogênio amoniacal. 

Assim, foi utilizada a equação (4). 

 

                     (4) 

 

Em que:  

Norg = Concentração de nitrogênio orgânico no meio (mg N L
-1

) 

NTK= Concentração de nitrogênio total Kjeldahl no meio (mg N L
-1

) 

Namoniacal = Concentração de nitrogênio amoniacal no meio (mg N-NH3/NH4
+
 L

-1
) 

 

Assim, foi possível corrigir a massa de nitrogênio que foi efetivamente assimilada 

pelas macrófitas, pois o nitrogênio que não estivesse nem na forma de nitrato (NO3
-
), nem na 

forma orgânica (Norg) e nem na forma de amoniacal (NH3/NH4
+
), teria sido incorporado à 

biomassa das plantas. Para isto, foi utilizada a equação (5). 

 

      
 (   

 
 
    

     )    (5) 

 

Em que:  

mNass = massa de nitrogênio assimilada pelas macrófitas (mg N) 

NO3
-
i = concentração de nitrato inicial no meio (mg N- NO3

-
 L

-1
) 

NO3
-
 = concentração de nitrato no meio (mg N- NO3

-
 L

-1
) 

NTK = concentração de nitrogênio total Kjeldahl no meio (mg N L
-1

) 

V = volume da cuba no dia (L) 

 

 

4.6  Determinação de Clorofila-a 

 

A quantificação de clorofila-a nas amostras foi realizada a partir do método da 

extração indicado por Nusch (1980) modificado por NEN 6520 (2006), com base na leitura 

em dois comprimentos de onda (665 e 750 nm). A clorofila é solúvel em etanol e absorve luz 

a 665 nm, pelo qual sua leitura pode ser realizada em espectrofotômetro (WINTERMANS; 

DEMOTS, 1965). Os valores de clorofila-a podem ser superestimados na presença de 

feofitina-a, pois esta última absorbe luz no mesmo comprimento de onda que a clorofila-a, o 
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que torna necessária uma leitura adicional após acidificação da amostra para correção dos 

valores. A adição de HCl faz com que a clorofila-a perca o átomo de magnésio 

transformando-a em feofitina-a (APHA; AWWA; WEF, 2005e). 

Da mesma forma que no caso dos nutrientes, os resultados de concentração de 

clorofila foram corrigidos com a equação (1). 

 

4.7  Análises das macrófitas 

 

4.7.1 Determinação da massa fresca e das características morfológicas 

das macrófitas 

 

Após remoção do excesso de água nas raízes por secagem ao ar livre sobre papel 

absorvente por 15 min, foi realizada a pesagem individual de todas as plantas em balança 

analítica (AY220/Shimadzu®) para a obtenção da massa fresca (M.F.) (POMPÊO; 

MOSCHINI-CARLOS, 2003), e a medição do comprimento das raízes, utilizando uma régua 

milimetrada. Estas medições foram feitas no início e no fim do experimento para determinar a 

variação da biomassa e das características morfológicas das macrófitas após serem submetidas 

às diferentes condições.  

 

4.7.2 Determinação da massa seca 

 

Ao final do experimento e após as medições de M.F., as plantas foram secas em estufa 

com circulação forçada a 55°C por 96 h (MEYER, 1996; POI DE NEIFF; CARIGNAN, 

1997). Após secagem, os indivíduos foram transferidos a dessecadores, esfriados a 

temperatura ambiente por 30 minutos e pesados em balança analítica, obtendo assim a massa 

seca (M.S.) (POMPÊO; MOSCHINI-CARLOS, 2003).  

Com os dados de massa fresca e seca para o último dia, foi possível determinar a 

porcentagem de água nos indivíduos (equação (6)) e com isto estimar a massa seca das 

macrófitas no início do experimento (equação (7)).  

 

       
           

     
 (6) 

Em que: 

Ragua = razão de água na biomassa fresca (%) 

M.F.f = massa fresca no final do experimento (g) 
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M.S.f = massa seca no final do experimento (g) 

 

                        (7) 

 

Em que: 

M.F.i = massa fresca no final do experimento (g) 

M.S.i = massa seca no final do experimento (g) 

 

 

4.7.3 Análise de nutrientes na biomassa 

 

Após secagem e pesagem, as plantas foram trituradas em moinho e armazenadas em 

recipientes fechados dentro de dessecador para posterior análise dos teores de PT, Norg e 

cobre, como sugerido por Pompêo e Moschini-Carlos (2003). Para a análise de cobre, a 

biomassa das macrófitas foi separada entre folhas e raízes a fim de avaliar a diferença de 

concentração de cobre entre esses dois órgãos. 

 

- Determinação do teor de fósforo total 

 

A determinação da concentração de PT no tecido vegetal foi feita como sugerido por 

Pompêo e Moschini-Carlos (2003). Para quantificar o PT na biomassa das macrófitas foi 

necessário liberar o fósforo que se encontra retido no material particulado, por meio de 

calcinação e aquecimento em meio ácido para a solubilização do fósforo. A determinação da 

concentração de PT foi feita por método colorimétrico em espectrofotômetro (ANDERSEN, 

1976; APHA; AWWA; WEF, 2005f).  

 

- Determinação do teor de nitrogênio orgânico 

 

Para a quantificação da concentração de nitrogênio orgânico nos tecidos das 

macrófitas foi utilizado o método Semi-Micro-Kjeldahl modificado do Standard Methods para 

amostras sólidas. Na presença de ácido sulfúrico, sulfato de potássio e sulfato de cobre como 

catalisador, o nitrogênio em forma de amina do material orgânico e a amônia livre são 

convertidos em amônio. Após adição da base, a amônia é destilada do meio alcalino e é 

absorbida em ácido bórico e titulada com ácido sulfúrico padronizado (APHA; AWWA; 

WEF, 2005g). Este procedimento foi realizado automaticamente no equipamento 

AutoKjeldahl Unit K-370/BÜCHI®.    
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4.8 Determinação da concentração de cobre 

 

O método utilizado para a quantificação da concentração de cobre (Cu
2+

) nas amostras 

de água (mg L
-1

) e na biomassa (mg kg
-1

) foi o da chama direta de ar-acetileno do Standard 

Methods, baseado na espectrometria de absorção atômica de chama. A amostra é aspirada 

para dentro de uma chama, fazendo o líquido evaporar e os sólidos restantes serem 

atomizados.  Enquanto isso, um feixe de luz passa através da amostra atomizada e é 

direcionado para um monocromador, onde um detector mede a quantidade de luz absorvida 

pelo metal atomizado (APHA; AWWA; WEF, 2005h). Esta análise foi realizada pelo 

Laboratório de Saneamento do Departamento de Hidráulica e Saneamento da EESC – USP 

em São Carlos. 

 

4.9 Taxas de assimilação de nutrientes 

 

Para o fósforo e o nitrogênio, foram calculadas as taxas de assimilação por parte das 

macrófitas utilizando a equação (8). 

 

          
        

       
 (8) 

 

Em que: 

Tass = taxa de assimilação do nutriente (mg g
-1 

M.S. d
-1

) 

mP/N ass = massa do nutriente (fósforo ou nitrogênio) assimilada no dia (mg) 

M.S.d = massa seca de macrófita no dia (g) 

d = dia 

 

 A massa seca de macrófitas no dia foi estimada a partir de uma correlação entre o 

número de folhas/ frondes iniciais e a massa fresca inicial, aplicando a equação (9). 

 

           
     
   

           (9) 

 

Em que:  

M.S.d = massa seca de macrófita no dia (g) 

Nf.d = número de folhas/frondes no dia 

Nf.i = número de folhas/frondes no inicio do experimento 

M.F.i = massa fresca no inicio do experimento (g) 

Ragua = razão de água na biomassa fresca (%) 
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As taxas de assimilação foram ajustadas a uma linha de tendência linear ou 

exponencial, dependendo valor de R² mais próximo de 1,000. 

 

4.10 Expressão dos resultados 

 

Todos os cálculos foram realizados no software Excel/Microsoft® e os gráficos no 

software Origin®. Os gráficos de concentração de nutrientes, clorofila e cobre no meio e as 

taxas de assimilação foram apresentados em formato de ponto e linha, por terem valores para 

cada dia do experimento. Já os gráficos de biomassa e comprimento de raiz se encontram no 

formato boxplot para mostrar a distribuição dos valores no início e fim do experimento. Os 

dados de nutrientes e cobre obtidos do tecido das macrófitas foram representados em coluna, 

com a finalidade de mostrar a diferença entre o valor obtido no início e no fim do 

experimento.   
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5 RESULTADOS 

 

5.1  Nutrientes dissolvidos 

 

A concentração de fósforo solúvel reativo (PSR) na condição sem cobre apresentou 

diminuição ao longo do tempo para as duas espécies, atingindo o valor de 1,00 ± 0,08 mg P-

PO4
3-

 L
-1

 nas cubas com Pistia stratiotes e de 0,81 ± 0,01 mg P-PO4
3-

 L
-1

 nas cubas com 

Salvinia auriculata (Figura 6a). Com isto, observou-se uma redução da concentração de 

aproximadamente 70% (2,29 ± 0,08 mg P-PO4
3-

 L
-1

) e de 75% (2,48 ± 0,01 mg P-PO4
3-

 L
-1

), 

respectivamente, com relação à concentração inicial (3,30 ± 0,04 mg P-PO4
3-

 L
-1

). A 

concentração de PSR permaneceu constante ao longo do tempo na cuba controle, sendo esta 

de 3,17 ± 0,07 mg P-PO4
3-

 L
-1

 (Figura 6). 

Na condição com cobre, a concentração de PSR nas cubas com macrófitas não 

apresentou variação aparente com relação à cuba controle (Figura 6b). A média das 

concentrações ao longo do experimento foi de 3,28 ± 0,04 mg P-PO4
3-

 L
-1

 para P. stratiotes e 

de 3,21 ± 0,04 mg P-PO4
3-

 L
-1

 para S. auriculata, sendo valores muito próximos à 

concentração inicial de 3,30 mg P-PO4
3-

 L
-1

 e indicando que a concentração se manteve 

praticamente constante. 

 

Figura 6 – Concentração de fósforo solúvel reativo (PSR) no meio de cultivo com P. stratiotes e com S. 

auriculata, nas condições (a) sem cobre e (b) com cobre. (Legenda: as barras de erro representam o desvio 

padrão analítico). 
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O comportamento da concentração de nitrato foi similar à do PSR nas duas condições. 

Na condição sem cobre, a concentração de nitrato diminuiu ao longo do tempo, atingindo os 

valores de 6,01 ± 0,67 mg N-NO3
-
 L

-1
 na cuba com P. stratiotes e de 6,94 ± 0,43 mg N-NO3

-
 

L
-1

 para S. auriculata (Figura 7a). Com isto, observou-se uma redução da concentração de 

aproximadamente 70% e 66%, respectivamente, com relação à concentração inicial (20,20 ± 

0,28 mg N-NO3
-
 L

-1
). Na cuba controle, a concentração de nitrato permaneceu constante ao 

longo do tempo, sendo esta de 20,10 ± 0,17 mg N-NO3
-
 L

-1
 (Figura 7a).  

 A concentração de nitrato não apresentou variação aparente nas cubas com macrófitas 

sob a condição com cobre (Figura 7b). Observou-se uma aparente diminuição da concentração 

nos dois casos, porém, a concentração média ao longo do experimento foi de 19,42 ± 0,44 mg 

N-NO3
-
 L

-1
 para P. stratiotes e de 19,18 ± 0,52 mg N-NO3

-
 L

-1
 para S. auriculata, valores 

próximos à concentração inicial de 20,20 mg N-NO3
-
 L

-1
. A máxima redução de concentração 

para as duas espécies foi evidenciada no dia 12 (18,91 ± 0,16 mg N-NO3
-
 L

-1
 para P. stratiotes 

e 18,59 ± 0,64 mg N-NO3
-
 L

-1
 para S. auriculata), representando aproximadamente 6% e 8% 

de redução da concentração inicial, respectivamente.  

 

Figura 7 – Concentração de nitrato no meio para P. stratiotes e S. auriculata, nas condições (a) sem cobre e (b) 

com cobre. (Legenda: as barras de erro representam o desvio padrão analítico). 

 

 
 

 

A concentração de amônio foi detectada somente no controle sendo esta constante ao 

longo do experimento como mostrado na Tabela 1. 
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Tabela 1 – Concentração de amônio no meio de cultivo nas diferentes condições do experimento para as duas 

espécies de macrófitas aquáticas (N.D. = não detectado). 

Condição Espécie 
Concentração de amônio 

(mg N-NH4
+
 L

-1
) 

Controle - 0,10 ± 0,01 

Sem cobre 
Pistia stratiotes N. D. 

Salvinia auriculata N. D. 

Com cobre 
Pistia stratiotes N. D. 

Salvinia auriculata N. D. 
 

 

5.2 Nutrientes totais 

 

A concentração de PT diminuiu no decorrer do experimento, apresentando o valor 

mínimo de 1,71 ± 0,07 mg P-PO4
3-

 L
-1

 para a P. stratiotes e de 1,56 ± 0,09 mg P-PO4
3-

 L
-1

 

para a S. auriculata (Figura 8). 

 

Figura 8 - Concentração de fósforo total (PT) no meio de cultivo com P. stratiotes e com S. auriculata na 

condição sem cobre. (Legenda: as barras de erro representam o desvio padrão analítico). 

 

 

 As concentrações de nitrogênio total Kjeldahl (NTK) e de nitrogênio orgânico no 

último dia do experimento foram baixas no meio contendo as duas espécies (Tabela 2), não 

ultrapassando 0,55 mg N L
-1

 no caso do NTK e 0,23 mg N L
-1

 no caso do nitrogênio orgânico. 

Como estes valores representaram no máximo 1,7% da remoção total de nitrato até o último 

dia do experimento, não foi considerado necessário realizar a correção da assimilação do 

nitrato como nitrogênio orgânico por parte do fitoplâncton para o cálculo da taxa de 

assimilação de nitrato pelas macrófitas.   
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Tabela 2 – Concentrações de nitrogênio total Kjeldahl (NTK), nitrogênio amoniacal e nitrogênio orgânico no 

meio para a condição sem cobre no último dia de experimento (N.D. = não detectado). 

Espécie Cuba NTK  

(mg N L
-1

) 

N-amoniacal 

(mg N-NH3/NH4
+
 L

-1
) 

N-orgânico 

(mg N L
-1

) 

P. stratiotes 1 0,20 0,18 0,02 

2 0,43 0,17 0,26 

S. auriculata 1 0,15 0,18 N.D. 

2 0,55 0,31 0,23 

 

5.3  Clorofila-a e fósforo particulado 

 

A concentração de clorofila-a na condição sem cobre aumentou exponencialmente a 

partir do dia 6 para a P. stratiotes, chegando a 1001,96 ± 66,34 µg L
-1

 no último dia, e a partir 

do dia 9 para a S. auriculata, chegando a 1602,84 ± 145,84 µg L
-1

 no final do experimento 

(Figura 9a). O aumento da concentração de clorofila-a na cuba com S. auriculata foi 1,6 

vezes maior que a com P. stratiotes no final do experimento. Na condição com cobre, a 

clorofila não apresentou variação em relação ao controle, permanecendo constante ao longo 

do experimento (Figura 9b). A média dos valores de clorofila nas cubas controle, com P. 

stratiotes e com S. auriculata, foram de 3,95 ± 3,93 µg L
-1

, 3,95 ± 3,46 µg L
-1

 e 2,71 ± 2,87 

µg L
-1

, respectivamente.  

 

Figura 9 – Concentração de clorofila-a no meio de cultivo com  P. stratiotes e com S. auriculata nas condições 

(a) sem cobre e (b) com cobre (Legenda: as barras de erro representam o desvio padrão analítico) 
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Da mesma forma que a clorofila-a, a concentração de POP no meio, aumentou a partir 

do dia 6 para a P. stratiotes, atingindo o valor de 0,71 ± 0,01 mg P-PO4
3-

 L
-1

 no último dia, e a 

partir do dia 9 para a S. auriculata, chegando a 0,74 ± 0,10 mg L
-1

 no final do experimento 

(Figura 10). Os valores anteriormente mencionados representaram 30% e 32%, 

respectivamente, da redução total de concentração de PSR. 

 

Figura 10 – Concentração de fósforo orgânico particulado (POP) no meio de cultivo com P. stratiotes e com S. 

auriculata na condição sem cobre (Legenda: as barras de erro representam o desvio padrão analítico) 

 

 

 

5.4  Taxas de assimilação  

 

Após a correção dos valores de PSR efetivamente assimilado pelas macrófitas, foi 

possível construir um gráfico de taxa de assimilação de fósforo em função da concentração de 

fósforo no meio na condição sem cobre. Pode-se observar que a correlação entre as duas 

variáveis é linear positiva para P. stratiotes (equação (10)) e exponencial para S. auriculata 

(equação (11)) (Figura 11). Para a P. stratiotes, o comportamento linear mostra que quanto 

maior a disponibilidade de PSR no meio, maior é a taxa de assimilação de fósforo. Já para S. 

auriculata, a taxa de assimilação apresenta crescimento exponencial, com maiores valores a 

partir da concentração de 2 mg P L
-1

 (Figura 11). 

 

                                                          (10) 
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                                                      (11) 

 

Figura 11 – Taxa de assimilação de fósforo por grama de massa seca de macrófita (M.S.) em função da 

concentração de fósforo solúvel reativo (PSR) no meio para P. stratiotes e S. auriculata na condição sem cobre 

(Legenda: as barras de erro representam o desvio padrão analítico) 

 

 

 

Por outro lado, a taxa de assimilação de nitrato apresenta uma correlação linear 

positiva com a concentração de nitrato no meio na P.stratiotres (em maiores concentrações de 

nitrato no meio, maior é a taxa de assimilação) (equação (12)), já na S. auriculata a taxa de 

assimilação tende a ser constante mesmo sob variação de concentração NO3
-
 no meio, sendo 

este um valor de aproximadamente 3,80 mg N-NO3
-
 g

-1
 M.S. d

-1
 (Figura 12). 

  

                             
                             (12) 
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Figura 12 – Taxa de assimilação de nitrato por grama de massa seca de macrófita (M.S.) em função da 

concentração nitrato (NO3
-
) no meio para P. stratiotes e S. auriculata na condição sem cobre (Legenda: as barras 

de erro representam o desvio padrão analítico) 

 

 
 

 

5.5  Características morfológicas das macrófitas 

 

As variações nas características morfológicas dos indivíduos nas duas condições 

começaram a ser observáveis a partir do primeiro dia do experimento, principalmente na 

condição com cobre, na qual os indivíduos apresentaram deformação (murchamento), 

manchas nas folhas e perda das raízes, principalmente na P. stratiotes. A partir do dia 6, os 

indivíduos de P. stratiotes começaram a perder folhas além das raízes. Já na condição sem 

cobre, as duas espécies de macrófitas aumentaram de tamanho e em número de indivíduos ao 

longo do experimento, como mostrado nas imagens das Figura 13 e Figura 14. 
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Figura 13 – Imagens dos indivíduos de P. stratiotes sob as duas condições ao longo do experimento 
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Figura 14 - Imagens dos indivíduos de S. auriculata sob as duas condições ao longo do experimento 
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Com relação à biomassa, na condição sem cobre foi observado um ganho médio de 

0,12 ± 0,05 g M.S. por indivíduo de P. stratiotes e de 0,08 ± 0,03 g M.S. por indivíduo de S. 

auriculata (Figura 15). Já na condição com cobre, observou-se uma perda média de biomassa 

de 0,01 ± 0,03 g M.S. por indivíduo nas duas espécies de macrófitas (Figura 15). 

 

Figura 15 - Biomassa seca no início (dia 0) e no fim (dia 15) do experimento para P. stratiotes e S. auriculata 

nas duas condições (sem cobre e com cobre) (Legenda: ▫ = média;   = outlier  ┬   máximo   ┴   mínimo; a linha 

inferior da caixa representa o primeiro quartil, a do meio a mediana e a superior o terceiro quartil) 

 

 

 

O comprimento das raízes na condição sem cobre teve um aumento médio de 10,4 ± 3,6 cm por indivíduo de P. 

3,6 cm por indivíduo de P. stratiotes e de 2,7 ± 0,7 cm dos de S. auriculata ( 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



59 

 

Figura 16). Já na condição com cobre, houve uma perda maior das raizes, restando só as raizes menores, ou até 

mesmo nenhuma raiz, principalmente no caso da P. stratiotes. O comprimento máximo diminuiu em média 4,7 ± 

diminuiu em média 4,7 ± 5,0 cm por indivíduo de P. stratiotes  e 0,3 ± 0,7 cm por individuo de S. auriculata ( 

de S. auriculata ( 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 16).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 16 – Comprimento da raiz no início (dia 0) e no fim (dia 15) do experimento para P. stratiotes e S. 

auriculata nas duas condições (sem cobre e com cobre) (Legenda: ▫ = média;   = outlier   ┬   máximo   ┴   

mínimo; a linha inferior da caixa representa o primeiro quartil, a do meio a mediana e a superior o terceiro 

quartil) 
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5.6  Nutrientes na biomassa 

 

Na condição sem cobre, observou-se um acúmulo de fósforo no tecido vegetal das 

duas espécies, sendo este de 2,52 ± 0,43 mg P g
-1

 M.S. para a P. stratiotes e de 1,90 ± 0,14 

mg P g
-1

 M.S. para a S. auriculata (Figura 17). Assim, o acúmulo relativo de fósforo por 

unidade de massa foi maior na macrófita P. stratiotes.  

 

Figura 17 – Conteúdo de fósforo total por grama de massa seca (M.S.) no tecido das macrófitas P. stratiotes e S. 

auriculata na condição sem cobre (Legenda: as barras de erro representam o desvio padrão analítico) 

 

 

Na condição sem cobre tambem houve um acúmulo de nitrogênio no tecido vegetal 

nas duas espécies, sendo este acréscimo de 11,95 ± 2,74 mg N g
-1

 M.S. para a P. stratiotes e 

de 16,68 ± 3,58 mg N g
-1

 M.S. para a S. auriculata. Desta forma, ao contrário do fósforo, o 

acúmulo relativo de nitrogênio por unidade de massa foi maior na S. auriculata (Figura 18). 

 

Figura 18 – Conteúdo de nitrogênio total por grama de massa seca (M.S.) no tecido das macrófitas P. stratiotes e 

S. auriculata na condição sem cobre (Legenda: as barras de erro representam o desvio padrão analítico) 
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5.7  Efeitos do cobre 

 

A concentração de cobre no meio de cultivo nas cubas com macrófitas diminuiu até o 

dia 12 do experimento, atingindo o valor de 0,50 ± 0,07 mg Cu
+2

 L
-1

 para as duas espécies. 

Porém, a partir do dia 12 a concentração aumentou, chegando a 0,76 ± 0,21 mg Cu
+2

 L
-1

 para 

P. stratiotes e 1,20 ± 0,11 mg Cu
+2

 L
-1

 para S. auriculata (Figura 19).   

Na condição sem cobre, todos os valores de conteúdo de cobre nos tecidos das 

macrófitas foram muito baixos (<0,24 mg Cu
+2

 g
-1

 M.S). Observou-se uma diminuição 

discreta na concentração de cobre nos tecidos no final do experimento (Figura 20a). Tanto no 

inicio como no fim do experimento, a concentração de cobre na raiz foi mais alta que a 

concentração nas folhas para as duas espécies (Figura 20a). 
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Figura 19 – Concentração de cobre (Cu
2+

) no meio de cultivo com P. stratiotes e com S. auriculata na condição 

com cobre (Legenda: as barras de erro representam o desvio padrão analítico) 

 

Já na condição com cobre, observou-se um aumento da concentração deste metal no 

tecido das macrofitas no fim do experimento (Figura 20b). Nesta condição, a concentração de 

cobre nas raizes tambem foi maior que a concentração nas folhas.  S. auriculata teve uma 

maior concentração de cobre, tanto nas folhas como na raiz, do que P. stratiotes. O maior 

valor de concentração de cobre foi de 19,29 mg Cu
+2

 g
-1

 M.S. no caso da raiz de S. auriculata 

no final do experimento (Figura 20a). 

 

Figura 20 – Concentração de cobre por grama de massa seca (M.S.) no tecido das macrófitas P. stratiotes e S. 

auriculata nas condições (a) sem cobre e (b) com cobre  
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6 DISCUSSÃO 

 

As macrófitas na condição sem cobre assimilaram os nutrientes do meio (Figura 6a) e 

aumentaram seu tamanho e biomassa (Figura 15).  Já na condição com cobre, as macrófitas 

não assimilaram nutrientes (Figura 6b) e entraram em processo de senescência e abscisão nos 

primeiros dias. Algumas das alterações mostradas pelas macrófitas na condição com cobre 

foram clorose, dada a variação da pigmentação das folhas (manchas amareladas), e perda de 

raízes e de biomassa.  Isto se deve pelo fato de que o cobre é tóxico em elevadas 

concentrações e pode causar clorose, necrose, descoloração foliar, atrofia e inibição do 

crescimento (VAN ASSCHE; CLIJSTERS, 1990).  

Outros estudos também observaram sintomas como clorose e necrose, biomassa 

reduzida, redução do crescimento foliar e radicular, escurecimento de raízes, baixa 

concentração de clorofila e alterações nos cloroplastos sob altas concentrações de cobre (entre 

10 e 50 µM ou 0,63 a 3,17 mg L
-1

) (CISCATO et al., 1997; PATSIKKA; ARO; 

TYYSTJARVI, 1998; QUARTACCI et al., 2000). 

Estes sintomas se devem à toxicidade do cobre a nível celular, uma vez que este metal 

se liga aos grupos sulfidrilas das proteínas, inibindo a ação enzimática e a função proteica, 

induz a deficiência de outros íons essenciais, prejudica os processos de transporte celular e 

produz danos oxidativos nas células (seu potencial redox catalisa a produção de radicais 

hidroxila altamente tóxicos). Isto inibe a atividade metabólica e, consequentemente, o 

crescimento e desenvolvimento vegetal e interfere em processos celulares importantes como a 

fotossíntese e a respiração (PATSIKKA; ARO; TYYSTJARVI, 1998; YRUELA, 2005).  

O cobre inibe a fotossíntese pela substituição do íon Mg
2+

 na molécula de clorofila, o 

que leva à perda da eficiência fotossintética uma vez que a clorofila modificada perde a 

capacidade de absorção e transferência de energia. Após a interferência na reação de 

fotossíntese, outros processos metabólicos, tais como a respiração, também são afetados 

(KÜPPER; KÜPPER; SPILLER, 1996). 

 O cobre tende a se acumular no tecido radicular e sua translocação para outras partes 

da planta é lenta pelo qual este órgão é o mais afetado (LIAO et al., 2000; LOW; LEE; TAN, 

1995). Quando a tolerância radicular é ultrapassada, os íons de Cu
+2

 são transportados pelo 

xilema e floema para a parte aérea, onde podem afetar as proteínas, lipídeos e cloroplastos 

(PATSIKKA; ARO; TYYSTJARVI, 1998).  

Neste estudo, dada a variação morfológica (Figura 13 e Figura 14) e a perda radicular ( 
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Figura 16), a espécie mais afetada foi P. stratiotes. S. auriculata apresentou maior 

resistência e menor perda de raízes, isto pode ser dado a que as raízes desta são, na verdade, 

folhas modificadas e esta característica pode ter influenciado na resistência ao cobre da 

mesma. Visto que P. stratiotes apresentou maior sensibilidade ao cobre nos primeiros dias do 

experimento, esta espécie possui um maior potencial para ser utilizada como bioindicador de 

toxicidade em ecossistemas naturais do que a Salvinia auriculata. 

Além de ser tóxica, a concentração de cobre utilizada no experimento (1 mg Cu
2+

 L
-1

) 

foi letal para as duas espécies e inibiu a assimilação de nutrientes, pois não se verificou uma 

diminuição significativa na concentração de nitrogênio e fósforo ao longo do experimento. 
 

Outros estudos também observaram efeitos tóxicos e/ou letais em concentrações 

próximas a 1 mg Cu
2+

 L
-1

 ou inclusive menores. Masutti et al. (2006) encontraram que o valor 

de CE50 (concentração efetiva na qual o agente tóxico causa um efeito agudo em 50% dos 

organismos de teste) de cobre para a P. stratiotes varia entre 0,2 a 0,5 mg Cu
2+ 

L
-1

. Bizzo et 

al. (2014) encontraram que para concentrações maiores que 0,63 mg Cu
2+

 L
-1

 em 

experimentos de curta duração (48h), S. auriculata apresenta danos observáveis tais como 

redução de massa, perda de água, clorofila, carotenóides, entre outros, e a partir de 6,3 mg 

Cu
2+

 L
-1 

não sobrevive a 48h de experimentação.  

O cobre também apresenta efeitos tóxicos e letais para outras espécies em 

concentrações menores que 1 mg Cu
2+

 L
-1

. Por exemplo, em experimentos com Potamogeton 

pectinatus, COSTA et al. (2018) observaram que a concentração de 0,06 mg Cu
2+

 L
-1

 inibe a 

fotossíntese e a partir de 0,6 mg Cu
2+

 L
-1

 os indivíduos apresentaram diminuição do tamanho 

e número de folhas, morrendo após 10 dias de experimento.  

Por ser letal em altas concentrações para as macrófitas aquáticas, o uso de cobre como 

algicida em ecossistemas aquáticos, tais como lagos e reservatórios, pode ser prejudicial para 

o estado trófico dos mesmos. A posterior degradação do material vegetal liberara nutrientes 

para o ambiente e causaria um aumento na velocidade do processo de fertilização das águas, 

mantendo o estado eutrófico e possibilitando assim novas florações de algas, entre outros 

efeitos indesejados (BIANCHINI JUNIOR, 2003).  
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Na condição com cobre, as macrófitas conseguiram remover o cobre do meio nos 

primeiros dias, pois a concentração no meio diminuiu até 0,50 ± 0,07 mg Cu
+2

 L
-1

, porém, a 

causa da degradação dos tecidos vegetais, o cobre foi liberado novamente ao meio após o dia 

12. Em reservatórios isto provavelmente implicaria em um acúmulo de cobre nos sedimentos. 

Com relação à concentração de cobre na biomassa das macrófitas, na condição sem 

cobre foi observada uma diminuição da concentração nos tecidos vegetais nas duas espécies 

no fim do experimento (Figura 20a). Quando cultivadas em um meio com baixa concentração 

de cobre, o aumento da biomassa sem um aumento na concentração de cobre nos seus tecidos 

pode ter produzido esta diminuição.  

Na condição com cobre, houve acúmulo de cobre nos tecidos das duas macrófitas, 

sendo este maior nas raízes (Figura 20b). Como mencionado anteriormente, o cobre tende a se 

acumular principalmente no tecido radicular das plantas (LIAO et al., 2000; LOW; LEE; 

TAN, 1995). Brankovic et al. (2015) observaram o mesmo comportamento em macrófitas 

aquáticas enraizadas, como Typha angustifolia e Iris pseudacorus, onde a concentração e 

acúmulo de metais foi maior nas raízes. S. auriculata apresentou um maior acúmulo de cobre 

do que P. stratiotes, mostrando-se mais apropriada para a remediação de sistemas 

contaminados por cobre.  

Da mesma forma que nas plantas, o cobre também afeta a fotossíntese, o crescimento, 

a atividade enzimática e a respiração das algas (YAN; PAN, 2002). Na concentração 

utilizada, o cobre é extremamente tóxico e usado como algicida (USEPA, 2009), razão pela 

qual não foi evidenciado crescimento de algas na condição com cobre. 

Já na condição sem cobre, houve crescimento exponencial de algas a partir do dia 6 

nas cubas com Pistia stratiotes e do dia 9 nas com Salvinia auriculata, como indicado pela 

concentração de clorofila-a, a qual é um indicador da biomassa fitoplanctônica (KASPRZAK 

et al., 2008). A competição por nutrientes, principalmente o fósforo, entre algas e macrófitas, 

foi evidenciada no resultado da concentração de fósforo total (PT) no meio, a qual tende a 

estabilizar após o dia 12. Isto porque o PSR, ao ser absorvido pelas algas, é transformado em 

fósforo orgânico e fica indisponível para as plantas, sem poder ser removido do meio. 

 A assimilação de PSR por parte do fitoplâncton se confirmou com o aumento da 

concentração de fósforo orgânico particulado a partir do mesmo dia de aumento da clorofila-

a. Desta forma, as algas foram responsáveis pela remoção de aproximadamente 30% do 

fósforo solúvel reativo no meio na condição sem cobre. No caso do nitrogênio, não foi 

verificada uma influência significativa de remoção pelas algas (menor a 1,7%), devido à baixa 

concentração de nitrogênio orgânico até o final do experimento. 
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Com relação às taxas de remoção de nutrientes, P. stratiotes possui as maiores taxas 

de remoção a altas concentrações, principalmente no caso do nitrogênio (2,0 mg P-PO4
3-

 g
-1

 

M.S. d
-1

 e 10 mg N-NO3
-
 g

-1
 M.S. d

-1
, ver mais detalhes nas Figura 11 e Figura 12) . As taxas 

de remoção de nutrientes de S. auriculata em altas concentrações são menores do que as da P. 

stratiotes (1,5 mg P-PO4
3-

 g
-1

 M.S. d
-1

 e 3,8 mg N-NO3
-
 g

-1
 M.S. d

-1
). Porem, S. auriculata 

parece apresentar maior competitividade a baixas concentrações, pois suas taxas permanecem 

constantes à diferença de P. stratiotes, cujas taxas diminuem com a concentração de 

nutrientes (Figura 11 e Figura 12). Por exemplo, no caso do fósforo, a menor taxa observada 

para P. stratiotes foi de 0,4 mg P-PO4
3-

 g
-1

 M.S. d
-1

, enquanto que na S. auriculata foi de 0,6 

mg P-PO4
3-

 g
-1

 M.S. d
-1

. Com isto, o uso de Pistia stratiotes seria recomendável para a 

remediação de ambientes eutrofizados ou com altas concentrações de nutrientes. Já a Salvinia 

auriculata poderia ser utilizada em ambientes com baixas concentrações de nutrientes ou em 

sem sistemas com concentração variável, sem prejudicar a eficiência de remoção, pois sua 

taxa é relativamente constante apesar da variação da concentração.  

Com relação ao acúmulo de nutrientes na biomassa, S. auriculata acumulou mais 

nitrogênio nos tecidos, enquanto que P. stratiotes acumulou mais fósforo. Shardendu et al. 

(2012) estudaram quatro tipos de macrófitas aquáticas, Eleocharis plantaginea, Eichhornia 

crassipes, Pistia stratiotes e Hydrilla verticillata, e constataram que P. stratiotes acumulou a 

maior quantidade de fósforo, atingindo a concentração de 6,12 ± 0,95 mg P g
-1

 M.S. em um 

meio com 50 mg P L
-1

. Neste caso, P. stratiotes  acumulou 2,52 ± 0,43 mg P g
-1

 M.S. em um 

meio de 3 mg P L
-1

. Isto sugere que o acúmulo de nutrientes na biomassa das macrófitas é 

maior quanto maior for a disponibilidade de nutrientes no meio. Dado o potencial de acúmulo 

de nutrientes pelas duas espécies de macrófitas, o seu uso é adequado para a remoção e 

sequestro de nutrientes em ecossistemas eutrofizados.  
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7 CONCLUSÕES 

 

Evidenciou-se toxicidade do cobre sobre as espécies P. stratiotes e S. auriculata, pois 

este inibiu o crescimento e a assimilação de nutrientes, sendo letal na concentração de 1 mg 

Cu
+2

 L
-1

.  

Dada a variação morfológica e a abscisão radicular e foliar, P. stratiotes foi a espécie 

mais afetada e que apresentou maior sensibilidade ao cobre em um menor tempo, com isto, 

esta espécie possui um maior potencial para ser utilizada como bioindicador de toxicidade por 

cobre em ecossistemas naturais do que a S. auriculata. 

Para as duas espécies de macrófitas, foi observado um acúmulo de cobre tanto nas 

raízes como nas folhas, sendo este maior nas raízes. Neste caso, S. auriculata apresentou 

maior capacidade de acumulação de cobre na biomassa, sendo mais indicada para ser utilizada 

na remediação de ambientes aquáticos contaminados com este metal.  

P. stratiotes apresentou maior eficiência de remoção de nutrientes em altas 

concentrações, enquanto que a S. auriculata apresentou melhor desempenho em menores 

concentrações.  

Ambas as espécies tem alto potencial para serem utilizadas no acumulo e sequestro de 

nutrientes na biomassa em processos de remediação de ecossistemas eutrofizados.  
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ANEXOS 

ANEXO 1 – Meio Arnon e Hoagland modificado (HOAGLAND; ARNON, 1950) 

Preparam-se as soluções estoque e são adicionadas as quantidades indicadas na tabela 

1 para 1 litro de meio. Após preparo, todas as soluções estoque devem ser armazenadas em 

geladeira a 4°C. 

 

Tabela 3 – Concentração das soluções estoque e quantidades necessárias para 1 litro de meio 

Composto Concentração na solução 

estoque 

Quantidade a ser adicionada em 

1 L de meio 

(mL) (M) (g/L de H2O) 

KH2PO4 1 136,09 1 

KNO3
* 1 101,10 5 

Ca(NO3)2 1 164,09 5 

MgSO4.7H2O 1 246,47 2 

Solução A - - 1 

Solução B - - 1 

EDTA** - 0,10 10 

TRIS** - - 500 mg 
*
Dada a falta de fonte de amônio (NH4

+
), poderão ser dissolvidos 4g de NH4Cl em 1 L da solução 

estoque de KNO3 como indicado por HYDROGROSYSTEMS (2018).  

** Adição opcional. 

A. Solução estoque de metais traço  

 

Tabela 4 - Quantidades necessárias para o preparo de 1 L de solução estoque de metais traço 

Composto 

Quantidade a ser dissolvida em 1 L 

de água 

(g) 

H3BO3 2,86 

MnCl2.4H2O 1,81 

ZnSO4.7H2O 0,22 

CuSO4.5H2O 0,08 

Na2MoO4
* 0,02 

*O molibdato de amônio (Na2MoO4) substitui a fonte original de molibdênio, sendo esta 

ácido molibdico (H2MoO4.H2O). 

 

B. Solução estoque de Ferro  

Prepara-se uma solução de sulfato de ferro (FeSO4.7H2O) a 0,5% (0,5 g em 99,5 ml de 

H2O) 

Para o cultivo de macrófitas, o meio Arnon e Hoagland foi diluído a 10%, resultando 

em concentrações finais de N e P como indicadas na tabela 3.  

 


