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RESUMO

Os surfactantes alquilbenzenos sulfonatos lineares (LAS) sdo compostos organicos
comumente utilizados nas formulacdes de detergentes. Estes compostos e seus precursores, 0s
alquilbenzenos lineares (LABs), sdo introduzidos nos ecossistemas aquaticos através da
descarga de efluentes domésticos. Estes sdo frequentemente encontrados em concentracdes
relevantes quando comparados a outros analitos presentes no esgoto, sendo considerados bons
indicadores da presenca destes efluentes. O presente estudo teve como objetivo avaliar o grau
de contaminacdo do Sistema Estuarino do Rio Capibaribe (SERC) por esgoto doméstico
através de marcadores elementar (razdo (C/N),), isotopico (6°C) e molecular (LAB e LAS),
bem como os efeitos toxicos destes contaminantes sobre a fase embriolarval do peixe Danio
rerio. Para realizacdo das analises foram coletadas sete amostras de sedimento e agua ao
longo do SERC, durante os periodos seco e chuvoso. Os sedimentos foram caracterizados
guanto a origem da matéria organica, granulometria e concentracdo de LAB. Na agua foram
analisados o percentual de material particulado em suspensdo (MPS), carbono orgéanico
particulado e concentracdo de LAS. Em relacdo ao sedimento, hd um processo significativo de
diluicdo do CO derivado de esgoto pelo fitoplancton estuarino. A contaminacéo do sedimento
por LAB foi classificada como moderada (concentraces entre 200 — 2000 ng g™) para as duas
estaces do ano (seco-chuvoso), sendo os maiores valores observados nas areas sob a
influéncia da pluma de esgoto e na Zona de Turbidez Maxima (ZTM) da regido. Foi
observado aumento/reducdo substancial entre os periodos estudados. Além disso, ndo houve
diferenca sazonal significativa no grau de degradacdo destes compostos, refletindo a condicéo
heterotrofica desse ambiente durante todo o ano. A concentracdo de LAS em &gua variou de
0,05 a 1,53 mg L™ (mediana = 0,12 mg L™), caracterizando esse ambiente como contaminado
por esses compostos. As maiores concentracdes foram registradas no médio estuario, onde ha
maior influéncia da pluma de esgoto. Nao houve diferencas significativas na concentracdo de
LAS entre os periodos seco e chuvoso. Entretanto, a alta variabilidade nos resultados no
periodo chuvoso sugerem uma competicdo entre os processos de dilui¢do, devido ao maior
aporte pluvial e fluvial, versus o maior aporte decorrentes da lixiviacdo urbana e do aumento
da vazéo dos efluentes das estacOes de tratamento de esgoto. As excec¢des observadas foram
nas estagdes sob influéncia direta do Rio Beberibe e na ZTM, que apresentaram
concentragdes menores no periodo chuvoso. Os testes ecotoxicoldgicos realizados com as
concentracdes ambientalmente relevantes para a area do SERC, demostraram que tanto o

surfactante (C12-LAS) como o seu precursor (C12-LAB) sdo toxicos para os embrides de D.



rerio, ocasionando efeitos letais e/ou subletais. O potencial toxico do LAS é maior em
comparacdo com o LAB, causando mortalidade e um aumento no atraso do desenvolvimento
morfologico de forma dose dependente. Este estudo destaca a necessidade urgente de
melhorar a cobertura e o processo de tratamento de efluentes aclongo do Rio Capibaribe e
areas adjacentes, a fim de mitigar o potencial toxico deste ecossistema tdo importante do

ponto de vista socioambiental.

Palavras-chave: marcadores quimicos; marcador elementar; marcador isotopico;

surfactantes; efluentes urbanos; toxicidade.



ABSTRACT

Surfactants linear alkylbenzene sulfonates (LAS) are organic compounds commonly
used in detergent formulations. These compounds and their precursors linear alkylbenzenes
(LABS) are introduced into aquatic ecosystems through urban effluents discharges. These are
often reported in relevant concentrations when compared to other analytes present in sewage
and are considered good indicators of these effluents. The present study aimed to evaluate the
degree of contamination of the Capibaribe Estuarine System (CES) by domestic sewage
through elemental(C/N,), isotopic (6*3C) and molecular markers (LAB and LAS), as well as
the toxic effects of these contaminants on the embryolarvae phaseof the Danio reriofish.
Seven samples of sediment and water were collected along the CES, during dry and wet
periods. The sediments were characterized according to the origin of organic matter, particle
size and LAB concentration. In the water, the percentage of suspended particulate matter
(SPM), particulate organic carbon and LAS concentration were analyzed. Regarding the
sediment, there is a significant process of dilution of OC derived from sewage by estuarine
phytoplankton. Contamination by LAB was classified as moderate (concentrations between
200 — 2000 ng g™) for the two seasons of the year (dry-wet), with the highest values observed
in areas under the influence of the sewage plume and at the Maximum Turbidity Zone (TMZ)
of the region. A substantial increase/decrease was observed between the studied periods.
Furthermore, there was no significant seasonal difference in the degree of degradation of
these compounds, reflecting the heterotrophic condition of this environment throughout the
year. The LAS concentration in water ranged from 0.05 to 1.53 mg L™ (median = 0.12 mg L’
1), characterizing this environment as contaminated by these compounds. The highest
concentrations were recorded in the mid-estuary, where the sewage plume has the greatest
influence. There were no significant differences in LAS concentrationsbetween dry and wet
periods. However, the high variability in waters from wet periodsuggest a competition
between dilution processes, due to the higher pluvial and fluvial input, versus the higher
sewage input as a result of urban leaching and the effluent flux increase from sewage
treatment plants. Exceptions were observed at stations under direct influence of Beberibe
River and at ZTM, which presented lower concentrations during wet season. The
ecotoxicological tests carried out with the environmentally relevant concentrations for the
CES area, demonstrated that both surfactant (C,,-LAS) and its precursor (C1,-LAB) are toxic
for D. rerio embryos, causing lethal and/or sublethal effects. The toxic potential of LAS is
higher compared to LAB, causing mortality and an increase in morphological developmental



delay in a dose-dependent manner. This study highlights the urgent need to improve the
coverage and treatment process of effluents along the Capibaribe River and adjacent areas, in
order to mitigate the toxic potential of this ecosystem, which is so important from a socio-

environmental point of view.

Keywords: chemical markers; elementar marker; isotopic marker; surfactants; urban
effluents; toxicity.
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1 INTRODUCAO

O crescimento demografico proximo a ambientes aquaticos, especialmente em areas
estuarinas e costeiras, € um padrdo historico no Brasil e isto é favorecido pelo potencial
turistico e econdmico desses locais (ZANARDI-LAMARDO et al., 2000). No entanto, essa
preferéncia da populacdo tem ocasionado uma forte pressdo sobre o equilibrio natural desses
sistemas, tornando-os vulnerdveis, 0 que causa preocupacdo crescente a todos que se
beneficiam direta ou indiretamente desses ambientes (MARTINS et al., 2008).

As maiores fontes de poluicdo para o ambiente aquéatico sdo os efluentes municipais,
que podem ser domésticos e industriais (MARTINS et al., 2008). Embora a propor¢do desses
dois tipos seja variavel, os efluentes domésticos constituem o principal contribuinte antropico
(WEAR et al., 2021). O langcamento de esgotos domésticos na costa brasileira, com ou sem
tratamento prévio, € um dos mais frequentes tipos de impacto negativo em &reas com
acelerado crescimento da populagdo, urbanizacdo descontrolada e sem infraestrutura que
suporte esse desenvolvimento (MARTINS et al., 2008). A disposicéo de esgoto ou do lodo de
esgoto nesses ambientes pode ocasionar impactos para a vida marinha, modificando a
biodiversidade e o equilibrio do ecossistema marinho devido a populagdo microbiana
exdgena, a concentracdo alterada de nitrogénio e fosforo, e a deposicdo de residuos sélidos
nos sedimentos marinhos (ANDERSSON et al., 2016). Além disso, o esgoto introduz
contaminantes como metais, hidrocarbonetos, farmacos, etc., que podem provocar impactos
no ambiente em diferentes niveis de organizacdo biologica (JEZIERSKA et al., 2009;
TORREIRO-MELO et al., 2015; MRDAKOVIC et al, 2016; WU; DING, 2016; YANG et al.,
2020).

Além destes, um novo grupo de poluentes organicos tem sido detectado em amostras
ambientais apds aporte de efluentes domésticos, conhecidos como contaminantes emergentes.
Tais substancias tém causado considerdvel preocupacdo, pois além de sua ocorréncia
extensiva, potencial de toxicidade para a biota e riscos a saide humana, ainda ndo possuem
regulamentaco legal ou niveis maximos toleraveis (SODRE et al., 2010; IDE et al., 2013).
Nesse grupo de poluentes encontramos 0s Farmacos e Produtos de Higiene Pessoal (em inglés
Pharmaceuticals and Personal Care Products - PPCPs) que incluem analgésicos, anti-
inflamatdrios, antibioticos, os detergentes e demais produtos de limpeza (MOMPELAT et al.,
2009; RAMPRASAD; PHILIP, 2016; NIU et al., 2016).
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A identificacdo da contaminacdo por esgotos urbanos em ambientes costeiros e
marinhos é geralmenterealizada através de indicadores microbiolégicos, como os coliformes
fecais, devido ao baixo custo e sua relativa confiabilidade, facilidade e rapidez de analise
(GRIFFIN et al., 2001; LIM et al., 2017). Entretanto, 0 uso desses organismos apresentam
algumas limitagOes, pois possuem reduzido tempo de vida e baixa resisténcia as variagdes
ambientais como temperatura, radiacdo solar, salinidade, nutrientes entre outros, conferindo-
Ihes fragilidade nos resultados obtidos (FROEHNER; MARTINS, 2008; BY APPANAHALLI
et al., 2012; LIM et al., 2017). Dessa forma, a deteccdo de esgoto no ambiente atraves da
investigacdo de outros indicadores, como os marcadores moleculares, surge como uma melhor
alternativa trazendo um diagndstico ambiental mais realista em relagdo a introdugdo e
contaminacdo por esses efluentes (PETERS et al., 2005).

Dentre o0s marcadores organicos moleculares amplamente relacionados a
contaminacdo ambiental e utilizados no mapeamento de esgotos domésticos estdo 0s
alquilbenzenos lineares (LABs) (ISOBE et al., 2004; WANG et al., 2012; RINAWATI et al.,
2012; MAGAM et al., 2016; ALKHADHER et al., 2020) e os alquilbenzenos sulfonatos
lineares (LAS) (MAHMOUD, 1998; GONZALEZ-MAZO et al., 2002; CORADA-
FERNANDEZ et al., 2011; OKBAH et al., 2013). No Brasil, estudos utilizando esses
marcadores ainda s&o muito escassos, e se concentram na regido sul e sudeste (CETESB,
1978; AIDAR et al., 1997; SILVEIRA et al., 1982; EICHHORN et al., 2002; MEDEIROS E
BICEGO, 2004a;b; MEDEIROS et al., 2005; DAUNER; MARTINS, 2015; MARTINS et al.,
2008;HERNANDES, 2009; MARTINS et al., 2010, SASAKI, 2012; MARTINS et al., 2014;
DAUNER; MARTINS, 2015; CABRAL; MARTINS, 2018; CABRAL et al., 2018).

Entretanto, somente as analises quimicas comumente realizadas ndo sdo capazes de
distinguir as substancias e as concentracdes que afetam os sistemas bioldgicos e as que sdo
inertes no ambiente, sendo, portanto, insuficientes para avaliar o potencial risco ambiental dos
contaminantes. Enquanto as analises quimicas identificam e quantificam as concentracdes das
substancias toxicas, os testes ecotoxicologicos se apresentam como ferramentas importantes
na deteccdo de efeitos deletérios desses contaminantes sobre a biota local. Assim, as analises
guimicas e os testes de toxicidade se complementam e se tornam extremamente necessarios
em uma avaliacdo ambiental (COSTA et al., 2008).

Segundo dados divulgados pelo Sistema Nacional de Informacg6es sobre o Saneamento
(SNIS),apenas 55,8% dos brasileiros tém acesso a rede de esgoto no pais, ou seja, quase 100

milhOes de brasileiros ndo tem acesso a este servico (SNIS, 2021). E, ainda, do esgoto
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coletado, apenas 51,2% passam por tratamento (SNIS, 2021). Vale ressaltar que h&
disparidades regionais no Brasil, sendo as regides mais criticas Norte e Nordeste. No Norte do
pais apenas 14% da populacdo tem o esgoto coletado e 20,06% do esgoto tratado; no
Nordeste, apenas 30,02% dos nordestinos tem acesso a coleta de esgotos, com um indice de
tratamento de 35,05% (SNIS, 2021). Grande parte da regido costeira brasileira ndo possui
redes de coleta e sistemas de tratamento de esgotos e, quando existem, séo ineficientes e/ou
tratamentos primarios. A falta de tal servico faz com que boa parte das descargas de esgotos
cheguem aos ambientes estuarinos e baias, através de cdrregos e canais, onde sdo lancados in
natura, afetando diretamente a satde publica e 0 meio ambiente (LAMPARELLI et al., 2001;
CETESB, 2007).

Dentre as regides costeiras de Pernambuco mais afetadas pelo langcamento de esgotos
domésticos, destaca-se o Sistema Estuarino do Rio Capibaribe (SERC), localizado na Regido
Metropolitana do Recife (RMR) (PE). Atualmente, no Ranking do Saneamento Bésico do
Brasil, a cidade do Recife ocupa a 78° posicao, considerando as 100 maiores cidades do pais,
com uma taxa de atendimento total de esgoto produzido em torno de 44% (INSTITUTO
TRATA BRASIL, 2023). Sendo assim, a falta de um plano de saneamento bésico efetivo
causado principalmente pelo crescimento desordenado e acelerado dos centros urbanos
localizados no entorno desse ambiente estuarino, resulta no despejo indevido de esgotos
domeésticos in natura nos corpos d’agua, que é evidenciado pelas inimeras galerias de esgoto
presentes ao redor desse sistema (ZANARDI-LAMARDO et al., 2016). Isto tem gerado um
aumento da concentracdo de matéria organica, nutrientes e outros compostos poluentes, que
promovem a degradacdo ambiental do mesmo (FERNANDES et al., 1999; SANTIAGO et al.,
2010; FLORES-MONTES et al., 2011; OLIVEIRA et al., 2014a; MACIEL et al., 2015a;b;
MACIEL et al., 2016).

Diante disso, o presente estudo buscou avaliar a contaminagdo do SERC por esgoto
doméstico, através de marcadores especificos tais como LAB e LAS, em matrizes de
sedimento e agua, respectivamente, nos diferentes periodos do ano (seco e chuvoso). Além
disto, este trabalho avaliou os efeitos letais e subletais desses compostos sobre a espécie de

peixe Danio rerio, através de biomarcadores morfoldgicos e comportamentais.
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2 FUNDAMENTACAO TEORICA

2.1 ESTUARIOS

A regido costeira € uma zona de transicdo entre 0 continente e 0 oceano,
desempenhando papel importante na ligacdo e nas trocas entre tais ambientes (THURMAN,
1999). E uma area que abriga alguns dos mais produtivos e valorizados habitats do mundo, no
qual estdo inclusos os estuarios.

Os estuarios sdo comumente descritos como corpos d’agua parcialmente fechados com
livre conexdo com o oceano, onde as dguas doces provenientes das drenagens continentais se
misturam com as aguas do mar (PRITCHARD, 1967; FAIRBRIDGE, 1980; BIANCHI,
2007). Conforme a salinidade e maré, o sistema estuarino pode ser dividido em trés setores:
(1) estuario superior, com salinidade menor que 0,5 — regido influenciada pela maré apenas na
preamar; (2) médio estuario, com variagdo de salinidade entre 0,5 e 30 — regido onde ha
mistura das aguas fluviais e marinhas; (3) estuario inferior com salinidade acima de 30 devido
a maior proximidade com o oceano (MIRANDA et al., 2002).

Os ambientes estuarinos sdo caracterizados pela elevada concentracdo de sedimentos
e nutrientes, que facilitam a produtividade bioldgica e a diversidade de habitats e de espécies,
tornando-os extremamente interessantes do ponto de vista socioambiental (PROBIOEA,
2011). A condicdo hidrodinamica favoravel desses locais, mais protegido de ondas e
correntes, também desperta o interesse do homem para a ocupagdo em suas proximidades e
construcdo de terminais portuarios que, por sua vez, estimulam o desenvolvimento de cidades
(BLOT, 2003; PISANI et al., 2013). A intensificacdo antrépica nesses ambientes muitas vezes
os transformam em receptores dos residuos gerados pelas atividades domestica, industrial
e/lou comercial, contribuindo com lancamentos de contaminantes nos corpos d'dgua, que
podem provocar desequilibrio ecoldgico e interferir nos servigos ecossistémicos oferecidos
por esses locais (MIRANDA et al., 2002). Além disso, estuarios impactados pelo homem
recebem nutrientes e aporte de matéria organica (MO) de fontes antrdpicas, aumentando a
producdo primaria, que pode desencadear o processo de eutrofizacdo. Tal processo pode
resultar em graves problemas ambientais, tais como a deplecdo de oxigénio dissolvido (OD)
na &gua, perda da biodiversidade e a liberacdo de CO;, na atmosfera (MCCLELLAND;
VALIELA, 1998; FLORES MONTES et al, 2011).
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Além da MO proveniente das fontes antropicas (e.g. efluentes domésticos e
industriais), os estuarios urbanos também recebem MO de origem natural, provenientes de
fontes aldctones, que podem ser terrestres (e.g. plantas terrestres) e marinhas (e.g. fitoplancton
marinho), e fontes autdctones (e.g. fitoplancton estuarino) (BOUILLON et al., 2011). Assim,
0s estudrios exibem um padrdo caracteristico de mistura de MO de fontes naturais e
antrdpicas, que estdo em constante transformacdo, podendo formar diferentes compostos de
acordo com a velocidade de degradacdo e das variaveis bioticas e abidticas locais
(GEARING, 2013).

Dessa forma, diante da crescente interferéncia do homem, mdltiplos marcadores
geoquimicos como 0s elementares, isotépicos e moleculares estdo sendo comumente
utilizados em estudos cientificos para inferir a origem da MO e investigar o estado trofico em
ambientes estuarinos (CANUEL; HARDISON, 2016; CABRAL et al., 2018). Estes métodos
diferem basicamente quanto ao nivel de descri¢do da composi¢cdo da MO e na especificidade
quanto & fonte, se terrestre ou marinha, por exemplo (BIANCH; CANUEL, 2011).

2.2 MARCADORES ELEMENTARES E ISOTOPICOS

A origem predominante da MO em estuarios eutroficos tem sido amplamente avaliada
por marcadores elementares tais como a razdo estequiométrica entre 0s percentuais de
carbono orgéanico (CO) e nitrogénio total (NT) — razdo (C/N)a, e marcadores isotopicos como
a razdo entre a abundancia dos is6topos estaveis do carbono (**C e '°C), normalmente
expressa utilizando a notagdo delta (6**C) (SIQUEIRA et al., 2006; OLIVEIRA et al., 2014a,
COSTA et al., 2021a). Isto é possivel principalmente porque o teor de nitrogénio organico na
MO depende de onde ela foi produzida e suas fontes de carbono apresentam assinaturas
isotopicas especificas, permitindo assim sua identificacdo e distingdo (TAZIOLI; TAZIOLI,
2005; BARCELLOS; FURTADO, 2006; BENBOW et al., 2008). Em um ambiente estuarino
impactado € possivel destacar quatro principais fontes de MO: Plantas superiores C3 [razéo
(C/N)a > 20 (MEYERS, 1997), 5*3C de -30 a -24%, (BOUILLON et al., 2011)]; fitoplancton
marinho [razdo (C/N)a ~ 6,6 (SCHNEIDER et al., 2003), 6**C de -23 a -19%, (BOUILLON et
al., 2011)]; fitoplancton estuarino [razdo (C/N)a = 6,2 (COSTA et al., 2021a), 6**C de -35 a -
21%o (BOUILLON et al., 2011)]; e o esgoto doméstico [razdo (C/N)a~ 10 (THORNTON;
MCMANUS,1994; COSTA, et al., 2021a), 6°C de -28 a -16%o (DEBRUYN; RASMUSSEN,
2002; ROGERS, 2003; SOPHONSIRI; MORGENROTH, 2004; HUANG et al., 2020;
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COSTA et al., 2021a). Apesar da especificidade desses marcadores, € possivel observar
sobreposicao de assinaturas isotopicas, como é o caso, por exemplo, do fitoplancton marinho
(0°C de -23 a -19%o ) e do esgoto (6°C de -28 a -16%o). Dessa forma, torna-se necessaria a
utilizacdo de marcadores mais especificos como os moleculares para se ter uma identificacao

e quantificagdo mais precisa das contribuicGes de cada fonte.

2.3 MARCADORES MOLECULARES

Devido a ampla distribuicdo e abundancia de contaminantes presentes nas matrizes
ambientais (dgua, sedimento, biota e ar), principalmente nos ambientes marinhos e costeiros,
muitos estudos tém sido realizados, com a finalidade de identificar e quantificar tais
contaminantes (EGANHOUSE, 1997). Além disso, também € importante entender o
comportamento, o0 destino e os efeitos desses compostos sobre o ecossistema, sendo portanto
imprescindivel relaciona-los com suas fontes e origens de contaminacdo. Diante dessa
necessidade, se tornou frequente a utilizacdo de marcadores moleculares, que sdo definidos
como um grupo de compostos cujas estruturas estdo ligadas a origens especificas, sendo estes
relativamente estaveis no ambiente (PHILP, 1985; EGANHOUSE, 1997; PETERS et al.,
2005).

De acordo com sua origem, eles podem ser classificados como marcadores naturais ou
antropicos. Os marcadores naturais podem ser gerados por processos geoquimicos ou através
da producdo por organismos (BIANCHI; CANUEL, 2011), enquanto os marcadores
antropicos sdo produzidos por atividades humanas e introduzidos intencionalmente ou n&o,
nos diversos compartimentos ambientais (BIANCHI; CANUEL, 2011). No presente estudo,
os marcadores moleculares utilizados foram os LABs e 0s LAS, que sao classificados como
bons marcadores moleculares da introducdo de esgotos domesticos, mais especificamente de
detergentes, sendo possivel as suas quantificacdes, mesmo em baixas concentracbes
(TAKADA EGANHOUSE, 1998; GONZALEZ-MAZO et al., 2002; MARTINS et al., 2010;
CORADA-FERNANDEZ et al., 2011; MARTINS et al., 2014).

2.3.1 Alquilbenzeno linear (LAB)

Quimicamente, o LAB é um composto organico cuja formula molecular pode ser

expressa como n-Cm, onde ‘m’ indica o numero de atomos de carbono alquilado e ‘n’ indica a
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posicdo do radical fenil na cadeia alquil (Figura 1) (TAKADA; EGANHOUSE, 1998;
MACIAS-ZAMORA; RAMIREZ-ALVAREZ, 2004).

Figura 1 - Formula estrutural de um alquilbenzeno linear (6-Cy,-LAB)

H.C
3 CH,

Fonte: Hernandes (2009).

Introduzido no inicio da década de 1960 como matéria-prima para produtos de
limpeza, os LABs substituiram o alquilbenzenos sulfonatos (ABS) de cadeia ramificada que
possuem alta resisténcia a biodegradacdo em ambiente aquatico. Os alquilbenzenos de cadeias
lineares se tornaram preferiveis devido ao baixo custo e menor impacto ambiental, sendo
atualmente o grupo dos surfactantes anionicos mais consumido no mundo (PENTEADO et
al.,2006; PULIDINDI; PANDEY, 2017).

Os alquilbenzenos lineares sdo produzidos a partir da reagé@o de alquilacéo de Friedel-
Crafts do benzeno com olefinas lineares ou haletos de alquilas, utilizando catalisadores, tais
como é&cido fluoridrico (HF), cloreto de aluminio (AICl3), mistura de zeélitas e oxidos
metalicos (ZENG et al., 1997) (Figura 2). Estes compostos sdo subsequentemente
transformados nos surfactantes LAS através de reacdo de sulfonagdo da cadeia alifatica pela
adicdo de agentes sulfonantes, tais como &cido sulfarico (H,SQO,) ou triéxido de enxofre (SO3)
gasoso (Figura 2). Devido a sulfonacdo incompleta, os LAS contém entre 1 a 3% de LABS,
sendo estes transferidos para 0s detergentes e liberados no meio aquatico através da descarga
de residuos domésticos (PENTEADO et al., 2006).
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Figura 2 - Esquema das reacOes para obtencéo do LAB e do LAS. a) reacdo de alquilacdo de uma olefina linear
ou de um aleto de alquila resultando na formacéo do LAB. b) reacdo de sulfonacéo do LAB resultando na
formagéo do LAS

3) Reacdo de alquilagdo

Olefina linear

Benzeno Alquilbenzeno Linear (LAB)

catalisador
ou —_—
+ @

Haleto de alquila

\/?_g\/\/\/

b) Reacdo de sulfonacio

Alguilbenzeno Linear (LAB) Alguilbenzeno linear sulfonado (LAS)
catalizador

/\/gw\/ *o80, — /\/é\/\f\/
SOH

Fonte: Souza (2009).

Os LABs, embora em propor¢cdes muito menores do que o LAS, em detergentes
comerciais, sdo mais resistentes a degradacdo ambiental do que os seus correspondentes
sulfonados (TAKADA et al., 2004; JARDE et al., 2005). Isto faz com que os LABs sejam
encontrados amplamente no ambiente aquético, sendo estes preferencialmente estudados
como marcadores do aporte de esgoto doméstico (TAKADA; EGANHOUSE, 1998;
HARTMANN et al. 2000). Em relacdo a toxicidade desses compostos, estudos indicam que
0s LABs ndo apresentam grandes riscos a biota (GLEDHIL et al., 1991; BINETTI et al.,
2000; OECD, 2002).

Os alquilbenzenos lineares com 10 a 14 carbonos na cadeia principal sdo os mais
utilizados nas formulacGes de detergentes, e por isso também os mais estudados (Tabela 1).
Estes compostos apresentam massa molecular que varia entre 218 a 274 g mol™, séo liquidos
em temperatura ambiente (Tabela 1), sem coloragdo, viscosos e apresentam caracteristicas
hidrofobicas (log Kow > 7; Tabela 1) que fazem com que 0s mesmos se associem ao material

particulado e sejam depositados nos sedimentos de fundo e/ou sejam acumulados nos tecidos
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bioldgicos (MAGAM et al., 2016). Uma vez no ambiente, os LABs podem sofrer degradacéo
microbiana aerdbia em alguns dias, e podem persistir por muitos anos sob condigdes
anaerdbicas (HARTMANN et al., 2000; VENKATESAN et al., 2002). Assim, os LABs tém
sido considerados marcadores Uteis para rastrear o transporte de contaminantes de fontes
pontuais e ndo pontuais, devido a sua estabilidade em sedimentos, e para avaliar 0s processos
de biodegradacdo durante o transporte (CHALAUX et al., 1995; LUO et al., 2008; NI et al.,
2008, 2009).

Estes compostos podem ser classificados de acordo com a isomeria, que é determinada
pela localizagdo do grupo fenilico & cadeia carbonica (HARTMANNet al., 2000). A ligacéo
do grupo fenil nas posigdes 2, 3 ou 4 da cadeia linear configura os isdbmeros externos (E), e
nas posicdes 5 ou 6 os isdbmeros internos (I) (EGANHOUSE et al., 1983; TAKADA,
ISHIWATARI, 1990; EGANHOUSE; SHERBLOM, 2001). A biodegradacdo de isémeros
externos tende a ocorrer antes que a dos internos, de forma que a razdo entre eles (I/E)
permite estimar o nivel de biodegradacdo dos LABs e, consequentemente, o tipo de esgoto
despejado no ambiente (esgoto bruto vs efluentes com tratamento secundario) (TAKADA,;
ISHIWATARI, 1990; TSUTSUMI et al., 2002).

Tabela 1 - Formulas estrutural e molecular, pontos de fusdo (PF), ponto de ebuligdo (PE) e o logaritmo do
coeficiente de particéo octanol-agua (log Ko,,) dos alquilbenzenos linear analisados no presente estudo

Nome Formula Formula PE PF log
Estrutural Molecular (°C) (°C) Kow

Decilbenzeno (1-Cy-LAB) ©/CH2(CHZ)BCH3 CisHas 293 -14 7,38
Undecilbenzeno (1-C4;-LAB) ©,CH2(CH2)QCH3 Ci7Hog 316 -5 8,14

Dodecilbenzeno (1-C,,-LAB) CH;(CH2)19CH3 CigHzo 331 3 8,65

Tetradecilbenzeno (1-C,4,-LAB) CHz(CHz)12CH3 CyoHsa 359 46 9,95

Tridecilbenzeno (1-Cy3-LAB) ©/CH2(CH2)11CH3 CigH3, - 10 9,36

Fonte: A Autora (2023).

2.3.2 Alquil benzeno sulfonato linear (LAS)

As moleculas dos LAS (Figura 3) sdo constituidas por uma porcdo hidrofdbica,

representada por uma cadeia alquilica, e uma hidrofilica, composta por um anel aromatico
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sulfonado. A cadeia alquilica pode variar de tamanho, com predominéncia de 10 a 14 atbmos
de carbono, o que caracteriza a existéncia de diferentes homoldgos desse composto, sendo o
LAS com 12 carbonos o principal representante deste grupo (RAND, 1995; ROMANELLI et
al., 2004). O anel aromatico sulfonado pode se ligar a cadeia alquilica em qualquer posicéo,
exceto nos carbonos terminais, determinando a existéncia de diferentes isomeros de LAS.
Assim, o LAS comercial é constituido de uma mistura desses homologos e isbmeros em
diferentes concentracdes (CAVALCANTE et al., 2014).

Figura 3 - Estrutura molecular de um alquilbenzeno sulfonato linear (5-C;,-LAS)

Cadeia alquilica
Parte hidrofobica

Anel aromatico sulfonato
(Grupamento fenila)
Parte hidrofilica

Fonte: Souza (2009).

Os LAS séo os surfactantes anidnicos mais consumidos e de maior producdo mundial
(2,8 milhdes t/ano), sendo o principal componente dos detergentes e demais produtos de
limpeza (BERGE et al., 2018). A sua utilizagdo em uma extensa gama de formulagdes esta
ligada as suas excelentes propriedades de limpeza, boa solubilidade, elevado poder de espuma
e seu baixo custo (PULIDINDI; PANDEY, 2017). No Brasil, o LAS apresenta alta
comercializa¢do, com cerca de 80 mil t/ano no mercado interno, sendo a DETEN (Camacari,
Bahia) a unica fabricante de LAB e LAS no pais (PENTEADO et al., 2006). Essa producédo
representa aproximadamente 10% da fabricacdo mundial e coloca o Brasil entre os principais
produtores mundiais (PENTEADO et al., 2006).

O elevado consumo de LAS, tanto no setor industrial quanto doméstico, vem
ocasionando 0 aumento de suas concentracdes nos esgotos (1 a 18 mg L) e,
consequentemente, nas estacOes de tratamento de efluentes ou nos corpos hidricos
(MUNGRAY; KUMAR, 2009; GRANATTO et al., 2019). Devido a sua alta solubilidade e

polaridade em &gua, este surfactante pode ser transportado por longas distancias sendo,
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portanto, considerado um bom indicador da contaminacéo recente por efluentes urbanos e da
qualidade da &gua (HAMPEL et al., 2012; CETESB, 2014).

A degradacdo desses compostos no ambiente acontece principalmente através do
processo de biodegradacdo. A meia-vida para remocao natural de LAS, a partir de testes
laboratoriais, em lodo de esgoto e aguas fluviais varia entre 12 e 24 horas (LARSON et al.,
1993). No ambiente marinho e sistemas estuarinos a meia-vida varia entre 6 e 9 dias,
provavelmente devido a menor atividade microbiana dessas areas (LARSON et al., 1993;
LEON et al., 2004). Apos esse tempo € possivel que ocorra a formacdo de compostos
intermediérios também xenobidticos (e.g. carboxilatos sulfofenilicos). A degradacdo do LAS
em sistemas aerobios apresentam niveis de remocdo na ordem de 85 a 99% (PAINTER,;
ZABEL, 1989; GONZALEZ et al., 2004; MORRAL et al., 2006), tendo como produto final a
formacdo de gas carbdnico, agua, sais minerais e biomassa (SCOTT; JONES, 2000). Nos
sistemas anaerobios esse percentual de remocédo é bem mais baixo (cerca de 30%) e as reaces
quimicas de degradacdo ainda ndo estdo bem elucidadas (KRUEGER et al., 1998;
PENTEADO et al., 2006).

As concentracfes expressivas de LAS nos detergentes e a falta de tratamento
adequado nas estacOes de tratamento de esgoto (ETEsS) podem causar efeitos ambientais
indesejaveis. A reducdo na concentracdo de elementos necessarios para manutencdo da vida
aquatica, tais como oxigénio dissolvido, a diminuicdo da penetracdo de luz eo aumento da
concentracdo de xenobidticos como as bifenilas policloradas (PCBs) e os hidrocarbonetos
policiclicos aromaticos (HPAS) por solubilizacdo micelar, sdo alguns dos efeitos ambientais
advindos das elevadas concentragdes de LAS nos recursos hidricos (PENTEADO et al.,
2006). Além disso, elevadas concentracdes de surfactantes ainda podem causar danos ao
funcionamento e integridade da membrana plasmatica de células vivas, provocadas pela
reducdo na absorcdo de nutrientes essenciais, ho consumo de oxigénio e na liberacdo de
produtos metabodlicos toxicos, causada pela adsor¢cdo desses compostos na superficie celular
(LEE, 1970; SHCHERBAKOVA et al., 1999).

A toxicidade do LAS depende basicamente do comprimento de sua cadeia carbdnica,
sendo que, quanto maior o namero de carbonos, mais toxico ele é para 0s organismos
aquaticos (HERA, 2007). A acdo ecotoxica desse surfactante é vastamente descrita na
literatura, podendo causar, por exemplo, a inibicdo de processos bioldgicos (JIFA et al.,
2006), danos no figado (ALVAREZ-MUNOZ et al., 2009; VARSHA et al., 2013), inibicdo
de enzimas (MARIAPPAN; KARUPPASAMY, 2014; NKPONDION et al., 2016), danos



34

celular (SANDBACKAet al., 2000), alteracdo na atividade cardiaca (RANA et al., 2010) e
efeitos comportamentais (BARBIERI et al., 2000; CSERHATI et al., 2002; BARBIERI et al.,
2005).

2.4 PEIXES COMO BIOINDICADORES

Os ecossistemas aquaticos sdo considerados ambientes altamente vulneraveis a
poluicdo e contaminacdo por agentes toxicos, provenientes na maioria dos casos do
lancamento de esgotos, lixiaviados agricolas e residuos industriais (AMIARD-TRIQUET et
al., 2015). Sendo assim, estudos ecotoxicologicos nessas &areas tém se mostrado uma
importante ferramenta para analisar e previnir possiveis impactos causados na biota ali
presentes. Essa avaliacdo ocorre principalmente através do uso de organismos bioindicadores
que devido a sua caracteristica de pouca tolerancia ecoldgica a determinadas substancias
quimicas, podem apresentar alteraces sejam fisioldgicas, morfoldgicas e/ou
comportamentais, quando expostos a algum desses contaminantes no meio que estao inseridos
(LINS et al., 2010).

Dentre os diferentes grupos de organismos utilizados como bioincadores, destacam-se
0s peixes, por serem uma classe bastante diversa, refletindo diferentes modos de vida, com
ampla distribuicdo geografica e que apresentam modificagBes evolutivas, adaptativas e
genéticas importantes, além da sua grande relevancia econémica (DI GIULIO; HINTON,
2008; RAMSDORF et al., 2012, TORREIRO-MELO et al., 2015). Os efeitos ocasionados por
contaminantes em peixes variam desde niveis celulares, como enzimaticas, imunolodgicas e
genéticas, até efeitos em niveis mais elevados de organizacdo bioldgica, como modificacGes
histopatoldgicas, reprodutivas e comportamentais que podem comprometer as populagdes
(PAYNE et al., 2003).

2.4.1 Danio rerio como modelo bioldgico

Originério do sul da Asia, a espécie de peixe Danio rerio, conhecido popularmente
como paulistinha ou Zebrafish, é um teledsteo de agua doce, pertencente a familia Cyprinidae
(SPENCE et al., 2008). Individuos adultos desta espécie possuem comprimento em torno de 4
cm exibindo dimorfismo sexual, onde as fémeas adultas apresentam uma coloragéo prateada e

a regido ventral maior, quando comparada aos machos (Figura 4A) (SIEBEL et al., 2015). Os
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machos se apresentam de forma mais alongada e em sua maturidade sexual sdo mais
alaranjados (Figura 4B) (SIEBEL et al., 2015). O ciclo de vida dessa espécie € de 2 a 4 anos
com alta producéo de ovos. Sua fecundacéo é externa, onde as fémeas desovam em média 200
ovos a cada postura (SIEBEL et al., 2015).

O Danio rerio é amplamente utilizado como modelo biolégico em testes
ecotoxicolégicos devido a sua elevada sensibilidade durante seu desenvolvimento
embriolarval, permitindo a avaliacdo dos efeitos tdxicos dos contaminantes. Além disso,
apresentam algumas vantagens como baixo custo e facil manutencdo, adultos de pequeno
porte, rdpido desenvolvimento, cérion do ovo e embrido translucidos, permitindo a
observacdo das fases do desenvolvimento, além do amplo repertério de ferramentas
desenvolvidas que descrevem atributos importantes da biologia desta espécie (SIMONETTI,
2014; SIEBEL et al., 2015). Outro fator benéfico é a semelhanca que existe entre o sistema
nervoso do Danio rerio e do ser humano, fazendo com que cerca de 70% dos genes humanos
sejam encontrados nessa espécie (HOWE et al., 2013). Desta forma este modelo é
amplamente utilizado em experimentos toxicolégicos no ambito da biomedicina e
farmacologia (HOWE et al., 2013).

Figura 4 - Exemplar do Danio rerio fémea (a) e macho (b)

Fonte: Simonetti (2014).

2.4.2 Indice de desenvolvimento morfolégico

A fase inicial de desenvolvimento embriolarval do Danio rerio durante as primeiras
96h tem sido utilizada como um modelo importante na avaliagdo da toxicidade subletal de
contaminantes isolados e de amostras ambientais complexas. Essa avaliagdo € comumente
realizada através do indice integrado do desenvolvimento embriolarval, denominado Global
Morphology Score (GMS) (BEEKHUIJZEN et al., 2015). Nesta abordagem, cada
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embrido/larva € avaliado diariamente ao longo de 96h para analise do desenvolvimento de
marcos morfologicos fundamentais, e sdo computados pontos ao longo deste periodo para
cada marco morfologico verificado, sendo estes descritos em detalhes abaixo. Os individuos
saudaveis devem ter uma pontuacdo igual a 18 pontos, incluindo o insuflamento da bexiga
natatéria (BEEKHUIJZEN et al., 2015).

2.4.2.1 Destacamento da cauda

Nas primeiras 24 a 30 horas apos a fertilizacdo, embribes apresentando
caudadestacada até a extensdo do saco vitelinico recebem um ponto (Figura 5B). O mesmo
ocorre quando a cauda se destaca além da extensdo do saco vitelinico (Figura 5C) e para o
desprendimento total da cauda a partir de 48 horas pds-fertilizacao (hpf) (Figura 5D), gerando

a adicdo de mais 1 ponto em cada uma dessas situagdes (BEEKHUIJZEN et al., 2015).

Figura 5 - Destacamento da cauda de individuos saudaveis da espécie Danio rerio entre 12 hpf e 72 hpf
evidenciando. A- organismo em torno de 10 hpf; B- Organismos com cerca de 16 hpf; C- Organismos com cerca
de 24 hpf; D- organismo com cerca de 48 hpf e E- Organismo com cerca de 72 hpf

-

A: 0 pontos B: 1 ponto C: 2 pontos

D: 3 pontos E: 3 pontos

Fonte: Beekhuijzen et al.(2015) — adaptado.

2.4.2.2 Formag&o dos somitos

No segundo dia ap6s a fertilizagdo (24 hpf a 30 hpf), um ponto é atribuido para os

embrides que apresentam somitos visiveis (Figura 6) (BEEKHUIJZEN et al., 2015).



37

Figura 6 - Regido dorsal do Danio reriosaudavel com setas evidenciando os somitos ja se diferenciando em
Midtomos (Originando a musculatura dorsal) e Esclerétomo (Originara as vértebras em volta da notocorda). A
notocorda em si destacada pela seta preta e as células sanguineas em evidéncia

P —" ———

Smnil()s‘

lNolocorda S - .

~ Células Sanguineas

Fonte: Beekhuijzen et al.(2015) - adaptado.

2.4.2.3 Formagcéo dos olhos

A pontuacdo para olhos visiveis se estende até as 96 hpf. Quando os olhos
sdo visiveis, mas planos, um ponto € atribuido (Figura 7A). Apds o aparecimento de
umaesfera, o desenvolvimento do olho é marcado com dois pontos (Figura 7B). A partir das
48até as 96 hpf, se os olhos se apresentarem formados e completamente pigmentados (Figura
7C, D), sera acrescido mais um ponto paraesse marco morfolégico (BEEKHUIJZEN et al.,
2015).

Figura 7 - Desenvolvimento do olho do Danio reriosaudéavelaté as 96 hpf. A- Estrutura ocular em formacéo por
volta de 13 hpf; B- Globo ocular formado por volta de 24 hpf; C- Globo ocular formado e pigmentado por volta

de 48 hpf e D- Globo ocular formado e bem pigmentado

.

A: 1 Ponto B: 2 Pontos C: 2 Pontos + 1 p/ Pigmento  D: 2 Pontos + 1 p/ Pigmento

Fonte: Beekhuijzen et al.(2015) - adaptado.
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2.4.2.4 Movimento

Sera atribuido um ponto em 24 hpf, quando o embrido/larva movimentar a cauda ou o
corpo inteiro. Quando as nadadeiras peitorais se desenvolverem, o movimento das mesmas
também deve ser considerado. O movimento pode ser espontaneo, ou estimulado com pipeta
pasteur de plastico, mas sem tocar no embrido. O estimulo deve ser feito com a insercao de ar
no volume da solucdo, criando um fluxo e bolhas no poco. Para a auséncia de movimento sera

marcado O pontos ou, na presenca de movimentos, 1 ponto (BEEKHUIJZEN et al., 2015).

2.4.2.5 Circulacao

Nas primeiras 24 hpf, quando for verificada a presenca de circulacdo sanguinea recebe
1 ponto. No entanto, este ponto de desenvolvimento ficard mais evidente apos a observacao
do batimento cardiaco, depois de 48 hpf (BEEKHUIJZEN et al., 2015).

2.4.2.6 Batimento cardiaco

Em 48 hpf, sera atribuido 1 ponto quando for observada a presenca de batimento
cardiaco. Quando ndo houver batimentos cardiacos visiveis, uma maior ampliacdo deve ser
utilizada (cerca de 80x) para visualizar melhor a regido do coracdo e permitir observar se
habatimentos cardiacos, mesmo que sejam muito fracos. Essa observacdo deve ser feita
durante pelo menos 1 minuto até que um ou mais batimentos consigam ser observados. Caso,
ainda assim ndo sejam visualizados, é considerado ausente e é indicado a morte
doembrido/larva (BEEKHUIJZEN et al., 2015).

2.4.2.7 Pigmentacdo da cabeca e corpo

Em 72 hpf, serd atribuido um ponto quando houver a presenca de pigmentacdo da
cabeca e do corpo (Figura 8), e mais um ponto para a presenga de pigmentacdo da cauda. A
pigmentacdo da cabeca e do corpo é avaliada como presente quando é possivel visualizar o
pigmento entre a cabeca e a extremidade do saco vitelinico. Enquanto que a pigmentagédo da

cauda é avaliada como presente quando um padrdo distinto de pigmento € visivel a partir da



39

extremidade da extensdo do saco vitelinico até a cauda. A pigmentacdo da cabeca e do corpo é
muitas vezes vista primeiro do que a pigmentagéo da cauda (BEEKHUIJZEN et al., 2015).

Figura 8 - Danio rerio saudavel entre 24 e 96 hpf com as imagens de A-F evidenciando o progresso na
quantidade de massas pigmentadas escuras em todo o comprimento larval e nos olhos. A: 0 pontos. B, C, D: 1
ponto para cabeca e corpo. E: 1 ponto para pigmentacdo da cauda. F: diferenciagéo entre corpo e cauda

Fonte: Beekhuijzen et al.(2015) — adaptado.

2.4.2.8 Nadadeira peitoral

Em 72 hpf séo verificadas a presenca das nadadeiras peitorais (Figura 9), mesmo que
apenas uma nadadeira esteja visivel. As nadadeiras peitorais desenvolvem-se
aproximadamente entre o coracdo e o figado, estendendo-se posteriormente ao longo de cada
lado da larva. A pontuagéo é reduzida quando h& o desenvolvimento da nadadeira de apenas
um lado ap6s 96 hpf (BEEKHUIJZEN et al., 2015).
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Figura 9 - Desenvolvimento da nadadeira peitoral do Danio rerio saudavel. A: 48 hpf. B: 72 hpf. C: 96 hpf

A: O Pontos B: 1 Ponto C: 1 Ponto

Fonte: Beekhuijzen et al.(2015) — adaptado.

2.4.2.9 Boca protusivel

A boca sera pontuada entre 72 e 96 hpf. A presenca da protrusivel é marcada com 1
ponto quando a mandibula inferior do embrido/larva atinge toda a extensdo do olho, e com
pontuacdo 2 quando a mandibula inferior atinge a frente do olho ou mais (Figura 10). Quando
a mandibula inferior ndo for observada ou apenas atingir a regido da pupila (metade dos
olhos), é considerada como ausente (Figura 10) (BEEKHUIJZEN et al., 2015).

Figura 10 - Desenvolvimento da boca no Danio rerio saudavel. Mandibula inferior ausente ou quando atinge
apenas a metade do olho é atribuida pontuacéo 0; Mandibula inferior atinge da metade do olho para frente recebe

pontuacdo 1 (72 hpf); Mandibula inferir atinge pelo menos até a frente do olho adquire pontuacéo 2

Fonte: Beekhuijzen et al. (2015) — adaptado.
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2.4.2.10 Ecloséo

A eclosdo deve acontecer nas 72 hpf, sendo lhe atribuido 1 ponto. Esta deve ser
considerada apenas quando o embrido ndo estiver mais cercado pelo corion, sendo
considerado larva a partir deste momento (Figura 11). Caso a eclosdo aconteca antes ou
depois das 72 hpf, o individuo ndo deve receber nenhuma pontuacdo no horario
correspondente. Porém, essas informagdes devem ser anotadas, pois interferem na exposicéo,

uma vez que a larva exposta (sem o cérion) pode sofrer mais influéncia pelo contaminante.

Figura 11 - Ecloséo da larva de Danio rerio. A: Potuacdo 0 em 48 hpf. B: Pontuagdo 1 em 72 hpf (larva ap6s
eclosdo)

Fonte: Beekhuijzen et al. (2015) — adaptado.

24.2.11 Extenséo do saco vitelinico

As 96 hpf é atribuido 1 ponto para os individuos que absorveram o vitelo e 0 para o0s
que ndo absorveram ou ndo completamente absorvido (Figura 12). A avaliacdo deste marco
morfoldgico € feita através da espessura do saco vitelinico, que ndo deve exceder a regido do
coragdo, permitindo a visualizagdo de um espaco onde a bexiga natatdria ficara situada.
A auséncia da absorcdo do vitelo pode interferir no insuflamento da bexiga natatoria, em
razdo de que o vitelo se estendera para a regido do coracdo, comprimindo a extensdo do saco
vitelinico de forma que ndo haverd espaco para 0 desenvolvimento da bexiga
(BEEKHUIJZEN et al., 2015).
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Figura 12 - Extenséo do saco vitelinico em organismos saudaveis entre 72 e 96 hpf. A: 1 ponto para extenséo do
saco vitelinico quase vazia (96 hpf). B: 0 pontos para quando o saco vitelinico excede o coragdo. Seta grossa
indica saco vitelinico ultrapassando o coragdo. Setas finas mostram os espagos onde ficara a bexiga natatéria

Fonte: Beekhuijzen et al.(2015) — adaptado.

2.4.2.12 Insuflamento da bexiga natatoria

A bexiga natatéria (Figura 13) tipicamente insufla no periodo entre 72 e 96hpf
(HAGENAARS et al., 2014), sendo essencial a absor¢do do saco vitelinico para que haja
aabertura do espaco onde se posiciona a bexiga, como dito anteriormente. Na proposta do
GMS de Beekuijzen et al. (2015), ndo ha a atribuicdo de pontos para avaliacdo do
insuflamento da bexiga ao final das 96 hpf. Neste trabalho estamos acrescentando a avaliagcéo
deste marco morfoldgico, e a atribuicdo de 1 ponto quando abexiga esta insuflada ao final de
96hpf, totalizando um méximo de 18 pontos para uma larva perfeita ao final desse periodo.

Figura 13 - Insuflamento da Bexiga Natatdria. A: Bexiga Natatdria insuflada indicada pela seta. B: Bexiga
Natatdria ndo insuflada indicada pela seta

A

S - e

Auséncia de Bexiga Natatoria Insuflada

Fonte: Beekhuijzen et al. (2015) — adaptado.



43

2.5 CARACTERIZACAO DA AREA DE ESTUDO

O Sistema estuarino do Rio Capibaribe (SERC) esta inserido na Regido Metropolitana
do Recife (RMR), que abrange a capital do Estado de Pernambuco (Recife) e mais 14
municipios. Essa area é caracterizada por ser densamente urbanizada, sendo classificada como
uma das trés maiores aglomeracOes urbanas da Regido Nordeste (IBGE, 2019). A RMR
possui uma populacdo de aproximadamente 3,7 milhdes de habitantes, do qual Recife abriga
quase a metade (1,6 milhdes de habitantes) (IBGE, 2019).

O SERC é classificado como parcialmente misturado e esté sujeito ao regime de marés
semidiurnas, com alturas médias anuais de 1,6 m na maré de quadratura e de 2,6 m na maré de
sizigia (SANTIAGO et al., 2010; SCHETTINI et al., 2016). O clima da regido € caracterizado
como tropical do tipo As’ (imido e quente) ¢ apresenta dois padrdes climaticos: periodo seco
(setembro-fevereiro) e periodo chuvoso (margco-agosto) (PARDAL et al., 2019). A
precipitacdo média é de 2.200 mm ano™ e a temperatura média anual é de 25,5 °C (INMET,
2020).

Esse sistema estuarino compreende o estuario do Rio Capibaribe e a Bacia do Pina
(Figura 14). O Rio Capibaribe é o principal rio que perfaz o SERC, apresenta uma extensao
de 240 km atravessando varios municipios centrais da RMR, e é considerado o 7° rio mais
poluido do Brasil (OLIVEIRA et al., 2014a). Além disso, ele representa o principal aporte de
4gua doce para o sistema, com vazdo anual média de 11 m® s (variando de 2 m® s no
perfodo seco a 30 m* s no periodo chuvoso (SANTOS, et al., 2009; SCHETTINI et al.,
2016). A Bacia do Pina, que é parte integrante do SERC, € formada pela confluéncia do brago
sul do Capibaribe com os rios Tejipid, Jordao e Pina (Figura 14). A mesma é considerada uma
area rasa e larga, tendo cerca de 3 km de extensdo e 500 m de largura (FEITOSA et al., 1999;
SANTOS et al., 2009). Outro contribuinte do SERC, ndo menos importante, € o Rio Beberibe,
também considerado um dos rios mais poluidos do Estado, provavelmente devido ao déficit
de saneamento basico das cidades que percorre, principalmente Olinda e Recife (OLIVEIRA
et al., 2014a). Em resumo, os rios formadores do SERC consistem essencialmente da
drenagem urbana da RMR, fazendo desse sistema um corpo receptor de efluentes domésticos
e industriais in natura (ZANARDI-LAMARDO et al., 2016).

Na porgédo do baixo estuario do SERC se encontra a zona portuaria do Recife, que
abriga um dos portos mais importantes do pais, o Porto de Recife. Este porto recebe navios

para importacdo e exportacdo de cargas, navios cruzeiros turisticos, além de diversas
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embarcagdes pequenas que levam turistas do Porto para o Parque das Esculturas Francisco
Brennand, um ponto turistico muito frequentado (PORTO DO RECIFE, 2019). No entorno
deste sistema, ainda estdo situadas algumas marinas e locais de atracacdo para manutengéao e
reparo de barcos pesqueiros e de recreacdo, havendo assim um constante trafego de
embarcacoes.

Alguns estudos realizados no SERC reportaram a contaminacdo da area por metais
(OLIVEIRA et al., 2014b; SILVA, 2015; MACIEL, 2015; REGIS et al., 2018), esterois
(FERNANDES et al., 1999), hidrocarbonetos (FAVROD, 2012; CABRAL, 2014; MACIEL
et al., 2015a;b; MACIEL et al., 2016; REGIS et al., 2018; ALVES et al., 2021),
organoclorados (MOURA, 2016) e biocidas antiincrustantes (MACIEL et al., 2018;
ALMEIDA, 2021). Como resultado da degradacdo ambiental, mudancas a nivel ecolégico em
comunidades bioldgicas desta regido foram reportadas (PARANAGUA, 2005; LIMA, 2006;
VALENCA, 2009; MACIEL, 2015). O indice Bidtico Marinho (AMBI) foi aplicado nesse
sistema estuarino para testar a qualidade ambiental local e, numa escala de 0 a 7, a regido
apresentou um nivel de distarbio de 5,24, revelando que essa area se encontra fortemente
poluida (VALENCA, 2009). Além disso, na regido do SERC também foram reportados
elevados niveis de imposex em fémeas de gastropddes, associados a presenca de
tributilestanho (TBT) e trifenilestanho (TPT) (MACIEL et al.,, 2018). Sedimentos do
Capibaribe contaminados por diversos contaminantes como metais, HPAS, pesticidas
clorados, dentre outros, foram relacionados com toxicidade em testes de laboratorio aos
nauplios do copépodo Tisbe biminiensis (REGIS et al., 2018). Mais recentemente, alteracdes
no desenvolvimento embriolarval foram registrados em embribes/larvas da espécie de peixe
Danio rerio expostos a aguas coletadas na regido do SERC, sendo este efeito assoaciado a
contaminacdo por hidrocarbonetos (ALVES et al., 2021).

Apesar da intensa acdo antrépica e visivel degradacdo, ainda é uma regido muito
importante do ponto de vista ecoldgico e socioecondmico, visto que é utilizada para lazer
(turismo), navegacao, pesca de subsisténcia e/ou comercial, além de funcionar como bercario
para diversas espécies marinhas (FEITOSA et al., 1999; LIMA, 2006; MACIEL et al.,
2015a,b; ZANARDI-LAMARDO et al., 2016).
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Figura 14 - Sistema Estuarino do Rio Capibaribe (SERC), PE, Brasil, e seus rios formadores: Rio Capibaribe,
Rio Tejipio (T), Rio Jordao (J), Rio Pina (P) e Rio Beberibe (B)
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Fonte: Maciel et al. (2015a).

3 HIPOTESES E OBJETIVOS

3.1 HIPOTESES

Hipdtese 1: O esgoto apresenta uma contribuicdo relevante na composicdo da matéria

organica sedimentar e do material particulado em suspenséo na area do SERC;

Hipotese 2: O langamento de esgotos domesticos no SERC contamina as aguas e sedimentos
com LAS e LABs, respectivamente, sendo as maiores concentracdes registradas em areas

préximas a pluma de esgoto e durante o periodo seco;

Hipdtese 3: Os LAS séo potencialmente mais toxicos que os LABs para a espécie de peixe
Danio rerio durante sua fase embriolarval e, em concentracdes ambientalmente relevantes,

podem causar danos aos organismos aquaticos.
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3.2 OBIJETIVOS

3.2.1 Objetivo Geral

Avaliar a contaminacdo do SERC por esgoto domeéstico, através da determinacdo da
concentracdo de moléculas marcadoras especificas, bem como os efeitos tdxicos destes

compostos sobre a espécie de peixe Danio rerio.

3.2.2 Objetivos especificos

e Implantar e validar uma metodologia adequada para determinagéo de alquilbenzenos
lineares (LABs) na matriz sedimento e alquilbenzenos sulfonatos lineares (LAS) na
matriz agua;

e Determinar as concentracOes destes marcadores organicos moleculares em amostras de
agua (LAS) e sedimento (LABS) ao longo do SERC (Artigos 1 e 2);

e Determinar a origem predominante da matéria organica sedimentar bem como sua
distribuicdo nos sedimentos do SERC (Artigo 1);

e Avaliar o grau de contaminacdo desse sistema estuarino por LAS e LABs (Artigos 1 e
2);

e Caracterizar possiveis variacdes da contaminacdo de LAS em 4&gua e LAB no
sedimento em diferentes estacdes do ano (seco e chuvoso) (Artigo 2);

e Identificar as areas mais contaminadas por LAS e LABs na area do SERC (Artigos 1 e
2);

e Avaliar os efeitos ecotoxicoldgicos da exposi¢cdo do modelo bioldgico Danio rerio a
concentragfes comumente encontradas em areas de lancamento de esgoto bruto,
quantificando efeitos letais e subletais no desenvolvimento embriolarval, além do

comportamento natatorio espontaneo (Artigo 3).
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4  IMPLANTACAO DE METODOLOGIAS

4.1 PROCEDIMENTOS ANALITICOS PARA DETERMINACAO DOS LABS EM
SEDIMENTOS

O procedimento analitico adotado neste trabalho para as anélises de sedimento dos
LABs seguiram as metodologias descritas em UNEP (1992), Martins et al. (2010); Sasaki
(2012); Martins et al. (2014) e Dauner e Martins (2015). Essa metodologia foi implantada e
validada no Laboratério de Compostos Organicos em Ecossistemas Costeiros e Marinhos
(OrganoMAR) da UFPE. O detalhamento de cada etapa dos procedimentos analiticos estdo

descritos nos itens a seguir.
4.1.1 Otimizacéao das condi¢des cromatograficas (GC-MS) para analise dos LABs

A primeira etapa para a implantacdo da metodologia dos LABs foi otimizar as
condigdes de anélise do cromatodgrafo a gas. Inicialmente foi injetada uma solugdo (1000ng
mL") contendo uma mistura dos alquilbenzeno lineares (LABs) dissolvida em n-hexano, com
0s quatro compostos selecionados para estudo (decilbenzeno - 1-Cy-LAB, undecilbenzeno -
1-C11-LAB, tridecilbenzeno - 1-Ci3-LAB e tetradecilbenzeno - 1-Ci4-LAB), o padrdo
surrogado (PS) (dodecilbenzeno - 1-C1,-LAB) e o padréo interno (P1) (nonadecilbenzeno - 1-
Ci19-LAB). A aquisicdo dos dados foi realizada primeiramente no modo de varredura (SCAN)
para a identificacdo dos tempos de retencdo e ions que seriam utilizados no modo de
monitoramento de ions seletivos (SIM). ApoOs escolhidos os ions de quantificacdo e
confirmacéo de cada composto (Tabela 2), a mesma mistura contendo os padrdes foi injetada
(Figura 15) para a construcéo da curva analitica.
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Figura 15 - Cromatograma obtido no GC-MS a partir da injecdo de 1 pl da solugdo de mistura de LABS, no

modo SIM
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Fonte: A Autora (2023).

Tabela 2 - Massa Molar (MM), Tempos de retencio (tg), fons de quantificacdo (Q) e fons de confirmagio
(C1,C2 e C3) dos LABs de interesse.

Analito MM tr Q C1l C2 C3
(gmol™ (min) (miz) (m/iz) (Mlz) (mlz)

Decilbenzeno (1-Cyp) 218 21,38 92 91 218 105
2-C10 218 19,65 105 91 106 218

3-C10 218 18,86 91 119 105 218

4-C10 218 18,45 91 133 105 218

5-C10 218 18,23 91 218 105 161
Undecilbenzeno (1-C11) 232 2361 92 91 105 232
2-Cl11 232 2194 105 106 91 105

3-Cl11 232 21,12 91 119 105 105

4-C11 232 2069 91 133 105 105

5-Cl11 232 20,46 91 147 105 105

6-C11 232 20,37 91 161 232 105
Dodecilbenzeno (1-Ci5) 246 26,52 92 91 246 105
2-C12 246 24,01 105 106 91 246

3-C12 246 23,33 91 119 105 246
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4-C12 246 22,86 91 133 105 246

5-C12 246 22,66 91 147 105 246

6-C12 246 22,53 92 105 161 246
Tridecilbenzeno (1-Cys) 260 2855 92 91 260 105
2-C13 260 26,16 105 106 91 260

3-C13 260 25,41 91 119 260 105

4-C13 260 24,95 91 133 260 105

5-C13 260 24,71 91 147 260 105

7,6-C13 260 24,55 91 105 92 161
Tetradecilbenzeno (1-Cig4) 274 30,48 92 91 274 105
2-Cl14 274 32,13 92 91 106 105

3-C14 274 32,05 92 91 119 105

4-C14 274 31,61 92 91 133 105

5-C14 274 31,46 92 91 147 105

7,6-Cl14 274 31,34 92 91 161 105

Nonadecilbenzeno (1-Cy) 344 39,87 92 91 344 105

Fonte: A Autora (2023).

A identificacdo e quantificacdo dos compostos foi realizada com a ajuda deum
cromatografo a gas acoplado a um espectrdmetro de massas (GC-MS) daAgilent
Technologies, modelo 7820A e 5975C, respectivamente. A coluna utilizada foi a HP-5MS (25
m de comprimento, espessura do filme 0,25 um e didmetro interno 0,25 mm). O hélio (grau
de pureza 99,999%) foi utilizado como gas de arraste, com fluxo constante de 1,2 mL min™ na
coluna. A temperatura do injetor e da interface foram ajustadas para 300 °C, enquanto que a
temperatura da fonte de ions e do quadrupolo foram 150 °C e 230 °C, respectivamente.A
rampa de temperatura do forno seguiu a seguinte programacdo: temperatura inicial 40°C,
20°C/min até 60°C, 5°C/min até 290°C, isotérmico a 290°C por 5 min, 10°C/min até 300°C,
permanecendo estavel nesta temperatura por 10 min a fim de garantir que todos os compostos
eluissem de dentro da coluna. O tempo total de corrida foi de 63 minutos.O espectrémetro de
massas foi operado com fonte de ionizagéo por elétrons (energia de ionizacao: 70 eV; corrente
de emissao: 300 pA).
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Com a finalidade de n&o subestimar os resultados de LABs e analisar o grau de
degradacdo desses marcadores no ambiente, os isébmeros dos LABs também foram
identificados e quantificados. Séo eles: 2-C1o-LAB, 3-C10-LAB, 4-C1o-LAB, 5-C1o-LAB, 2-
C11-LAB, 3-C11-LAB, 4-Cy;-LAB, 5-C1;-LAB, 6-C11-LAB, 2-C1,-LAB, 3-C1,-LAB, 4-Cy»-
LAB, 5-C1,-LAB, 6-C12-LAB, 2-Ci3-LAB, 3-Cy13-LAB, 4-Cy3-LAB, 5-C13-LAB, 7;6-Cy3-
LAB, 2-Cy4-LAB, 3-Cy14-LAB, 4-C14-LAB, 5-Cy4-LAB, 6-Ci4-LAB e 7-Cy4-LAB. Uma
amostra industrial de LAB fornecida pela empresa Deten® foi usada na identificacdo dos
tempos de retencdo de homdlogos e isdmeros.

Para a quantificacdo dos homdlogos de LABs (Cio-LAB, Ci11-LAB, C1,-LAB, Ci3-
LAB e Cis,-LAB) foram empregados os seus respectivos isomeros com o radical fenila na
posicdo do carbono 1 da cadeia alquilica (1-Cyo-LAB, 1-C13-LAB, 1-C13-LAB e 1 Cy4-LAB),
uma vez que 0s outros isdmeros ndo estdo disponiveis comercialmente e, portanto, ndo é
possivel construir uma curva analitica com estes homologos. Este procedimento é aceito
cientificamente visto que todas as propriedades quimicas dos homdlogos de uma mesma série
sdo semelhantes (MOSHER, 1992). Para os isdbmeros de Ci,-LAB foi utilizada a area do

homdlogo 1-C11-LAB (SASAKI, 2012).

4.1.2 Validacdo do método cromatografico para analise de LABs em sedimento

O procedimento de validacdo de métodos deve abranger todas as etapas necessarias
para demonstrar que os resultados obtidos sdo confidveis e reprodutiveis (PASCHOAL et al.,
2008). Nao ha um consenso sobre a obrigatoriedade de parametros que devem ser incluidos
em um processo de validacdo de um método analitico, porém alguns documentos e artigos
tém sido utilizados para orientar tais estudos (ANVISA, 2003; LANCAS, 2004; RIBANI et
al., 2004; INMETRO, 2020; PASCHOAL et al., 2008).

No presente estudo, para a validagdo da metodologia, foram considerados o0s
pardmetros de identificacdo e confirmacdo dos analitos de interesse: linearidade, seletividade,
precisdo, exatidéo, limite de deteccdo e quantificacao.

A linearidade corresponde a capacidade do método analitico de demonstrar resultados
diretamente proporcionais a concentragdo da substancia em anélise na amostra, dentro de uma
determinada faixa de aplicacdo (ANVISA, 2003; LANCAS, 2004; RIBANI et al., 2004;
INMETRO, 2020).

A seletividade esté relacionada com a capacidade de um metodo em estabelecer, sem

equivoco, o analito de interesse na presenca de outros componentes, isto €, esse parametro
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assegura que a resposta seja exclusivamente do analito de interesse do estudo (LANCAS,
2004; RIBANI et al., 2004).

A precisdo avalia a dispersao de resultados entre ensaios independentes, repetidos para
uma mesma amostra, em condicOes definidas. Este parametro pode ser expresso por meio da
repetitividade (INMETRO, 2020).

A exatiddo/recuperacdo consiste na fortificacdo da amostra, ou seja, adicdo de uma
solucdo analitica com diferentes concentracdes definidas do analito de interesse, seguida da
determinacéo da concentracdo do analito adicionado (LANCAS, 2004).

Limite de detecgdo (LD) é definido como sendo a menor concentracdo de um analito
que pode ser diferenciada com seguranca do ruido do sistema (LANCAS, 2004), enquanto
que o limite de quantificacdo (LQ) é a menor quantidade de um analito em uma amostra que
pode ser determinada com precisdo e exatiddo aceitaveis sob as condicdes experimentais
estabelecidas (ANVISA, 2003; INMETRO, 2020).

4.1.2.1 Curva Analitica e Linearidade

Os padrdes externos, surrogado e interno dos alquilbenzeno lineares (LABS),
utilizados neste estudo, foram de altissima pureza e foram adquiridos da Sigma Aldrich
(EUA) (Tabela 3).

As solucdes estoque (SE) dos padrdes individuais dos LABs foram preparadas com o
solvente n-hexano, em concentraces finais de 1.000.000 ng mL™. A partir das solucdes
estoque foram preparadas as solucgdes trabalho (ST) dos compostos individuais, com uma
concentracdo final de 100.000 ng mL™. A partir destas, foi preparada uma solucido mista dos
LABs com concentracdes de 1000 ng mL™ e de 100.000 ng mL™ de cada composto para
posterior diluicdo e preparacdo das solugdesda curva analitica. A curva analitica foi preparada
com 9 niveis de concentracdo: 2,5 ng mL™, 5 ng mL™?, 50 ng mL™, 100 ng mL™, 500 ng mL™,
1000 ng mL™, 1500 ng mL™, 3000 ng mL™ e 5000 ng mL™.
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Tabela 3 - PadrBes de LABs adquiridos pela Sigma-Aldrich indicando seus respectivos grupos, grau de pureza e

nimero CAS.

Padroes Funcéo Grupo Pureza N°CAS
Decilbenzeno (1-C,p) Padréo Externo LABs >99,5% 104-72-3
Undecilbenzeno (1-Cy,) Padréo Externo LABs 99% 6742-54-7
Dodecilbenzeno (1-Cy,) Surrogado LABs 99,5% 123-01-3
Tridecilbenzeno (1-Cy3) Padrdo Externo LABs >99,5% 123-02-4
Tetradecilbenzeno (1-C,,) Padréo Externo LABs >99,5% 1459-10-5
Nonadecilbenzeno (1-Cy) Padrédo Interno LABs >97% 29136-19-4

Fonte: A Autora (2023).

A linearidade foi determinada utilizando-se o método matematico conhecido como
andlise de regressao linear. Foram determinados os coeficientes de regressdo angular (a) e
linear (b), bem como o coeficiente de correlagdo (R?). Este Gltimo parametro permite uma
estimativa da qualidade da curva obtida, uma vez que quanto mais préximo de 1,0, menor a
dispersdo do conjunto de pontos experimentais e menor a incerteza dos coeficientes de
regressdo estimados. As curvas analiticas obtidas para cada analito mostraram coeficiente de
correlagdo maior que 0,996 (Figura 16), indicando uma excelente correlagédo entre
concentracdo e resposta analitica. Estes resultados evidenciam uma boa linearidade do método

e sensibilidade do equipamento, 0 que permite a confiabilidade dos dados.
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Figura 16 - Curvas analiticas obtidas no dia 30/03/2021 para o decilbenzeno, undecilbenzeno, tridecilbenzeno e
tetradecilbenzeno, dentro da faixa de 2,5 a 5000 ng g™.
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4.1.2.2 Seletividade

Fonte: A Autora (2023).

A seletividade foi avaliada a fim de garantir que o pico de resposta do analito (avaliado

no tempo de retencdo caracteristico) seja oriundo exclusivamente do mesmo e néo de outros

compostos (interferentes) presentes na amostra (CAVALCANTE, 2007). Para tanto, foi feita

uma comparacdo dos cromatogramas do solvente e de um ponto da curva (50 ng g™) e,

analisando a sobreposi¢cdo dos cromatogramas observou-se a perfeita separagdo de todos os

picos, evidenciando uma boa seletividade do método, além da auséncia de picos interferentes

nos tempos de retencao especificos dos analitos de estudo (Figura 17).
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Figura 17 - Comparag&o entre os cromatogramas do solventee do ponto da curva para 0s LABs.
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Fonte: A Autora (2023).
4.1.2.3 Precisdo

A precisdo do método analitico foi determinada através de estudos de repetitividade,
que consistiu na andlise em triplicata de sedimentos fortificados, em 3 diferentes
concentracdes, a saber 50, 100 e 800 ng g™*. As tréplicas de cada concentracio foram extraidas
em soxhlet, purificadas em coluna de silica gel e alumina e analisadas no GC-MS (descrito
com mais detalhes no item 4.1.3.). A precisdao do método foi determinada calculando-se o
coeficiente de variagdo (% CV) dos resultados encontrados para cada uma das amostras
analisadas em triplicata (Equacdo 1) (INMETRO, 2020).

%CV =3 * 100 1)
Y

Onde s é o desvio padrdo das meédias das concentracOesobtidas e y é a média das
concentracgoes.

Os valores de CV(%) encontrados para as amostras analisadas dentro da faixa de
trabalho para os LABs estdo abaixo de 20 % (Tabela 4), indicando uma boa precisdo do
método (RIBANI et al., 2004).
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4.1.2.4 Exatidao

O ensaio de recuperacdo € comumente utilizado para avaliar a exatiddo do método,
pois este reflete a quantidade de determinado analito recuperado no processo, em relacdo a
quantidade real presente na amostra. Utilizando-se as mesmas amostras do item 4.1.2.3., a
exatidao do método foi determinada para cada analito, no qual o percentual de recuperagéo foi
calculado segundo a equacédo 2 (INMETRO, 2020):

valor observado

REC (%) = * 100 )

valor esperado

Os valores minimos e maximos de recuperacdo (REC %), observados para cada LAB,
foram entre 43 % e 120 % (Tabela 4), indicando que estes estdo dentro dos limites aceitos
para o teste da exatidao (40 a 120%) (DENOUX; WANG, 1998).

Tabela 4 - Resultados da precisdo em termos de repetitividade (%CV) do método e a exatiddo representado pela

variagdo percentual de recuperagdo (%) referente a analise das amostras fortificadas com 3 diferentes niveis de
concentracdo dos LABs no sedimento.

Repetitividade Recuperacgéo
Compostos
(%CV) (%)
50ng g™ 100 ng g* 800 ng g* 50ng g™ 100ngg* 800ngg*
1-Cio.LnB 10,7 13,3 3,4 47-56 43-56 55-57
1-Ci11 8 9,2 1,5 3,2 59-71 65-67 58-62
1-Ci31 a8 8,2 4,1 34 95-110 108-116  64-69
1-Cis1n8 6,7 6,7 3,2 112-120 119-120  66-70

Fonte: A Autora (2023).

4.1.2.5 Limites de detec¢do (LD) e quantificacdo (LQ) do método

Neste estudo, o limite de deteccdo foi considerado como trés vezes o ruido da linha de
base, sendo este visivelmente observado durante a integracdo dos picos cromatogréficos. O
limite de quantificagdo foi calculado dividindo o menor ponto da curva (2,5 ng mL™) pela
massa extraida de cada amostra (15 g), resultando num valor de 0,17 ng g* para todos os

analitos.
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4.1.3 Andlises de LABs em amostras de sedimento

As amostras de sedimentos foram secas através do processo de liofilizacéo,
desagregadas e homogeneizadas em almofariz com pistilo de porcelana, e passadas em uma
peneira granulométrica com malha de 500 um. Uma aliquota de aproximadamente 15g de
sedimento foi pesada de cada amostra, e adicionados 100 pL do padrdo surrogado de LABs
(1-C1,-LAB) com concentragdo de 1000 ng mL™.

As amostras foram submetidas a extracdo em sistema Soxhlet, utilizando uma mistura
de 80 mL de diclometano:n-hexano (1:1, v/v) por cerca de 8h. Durante a extragdo, também
foram adicionados fios de cobre ativado ao solvente, para retirada do enxofre das amostras,
um importante interferente nas analises.

Os extratos resultantes foram concentrados a 1 mL em um rotaevaporador e,
posteriormente, foram submetidos a cromatografia de adsor¢cdo em uma coluna contendo 3,29
de silica gel e 1,8g de alumina (5% desativadas). Os alquilbenzeno lineares (LABs), foram
eluidos com 10 mL de n-hexano, posteriormente os extratos foram novamente concentrados
até aproximadamente 1 mL e a eles foram adicionados 100 pl do padrdo interno
nonadecilbenzeno (1-C9-LAB).

Na sequéncia, 1 uL de cada extrato foi injetado no cromatografo a gas (Agilent
Technologies 7820A) acoplado a um detector de espectrometria de massas (Agilent
Technologies 5975) - GC/MS. Os compostos analisados no GC-MS foram identificados
através do tempo de retencédo e pelo espectro de massas (razdo m/z). A quantificacdo foi feita
por razdes entre os padrdes surrogados e 0s compostos de interesse, baseadas nas curvas

analiticas construidas.

4.2 PROCEDIMENTO ANALITICO PARA DETERMINACAO DE LAS EM AGUA
ATRAVES DO METODO ESPECTROFOTOMETRICO DO AZUL DE METILENO

Os surfactantes anidnicos como o alquilbenzeno sulfonato linear (LAS) sdo
conhecidos no contexto analitico como MBAS (Substancias Ativas ao Azul de
Metileno: “Methylene Blue Active Substances”) (GARDINGO, 2010). O método
espectrofotométrico com o azul de metileno é comumente usado para determinar as
concentragdes de surfactantes anidnicos em aguas e efluentes. Este método encontra-se

normalizado segundo a ISO 7875-1:1996 e baseia-se na reagdo entre os surfactantes aniénicos
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e 0 reagente catidnico azul-de-metileno, que se transfere, quando em equilibrio, da solugéo
aquosa para uma solucdo organica liquida imiscivel, ocorrendo a formacdo do par idnico
(surfactante anidnico/cation azul-de-metileno) (ABNT, 1989; APHA, 1998) (Figura 18). A
intensidade da cor azul na fase organica indica a quantidade de surfactante aniénico existente
na fase aquosa e é medida por Espectrofotometria de Absor¢do Molecular.

Essa analise colorimétrica é sensivel, simples e relativamente econémica. E usada
extensivamente em monitoramento de rotina e ndo apresenta serios interferentes em
comparagdo a outras técnicas que também podem determinar baixos niveis de surfactantes
(CROSS, 1970).

O procedimento analitico adotado neste trabalho para as analises de LAS em &gua
seguiram as metodologias descritas em ABNT (1999); Apha (1998) e Koga et al (1999). Essa
metodologia foi implantada e validada no Laboratério de Compostos Organicos em
Ecossistemas Costeiros e Marinhos (OrganoMAR) da UFPE. O detalhamento de cada etapa

dos procedimentos analiticos estdo descritos nos itens abaixo.

Figura 18 - Reacdo azul de metileno e surfactante anionico.
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Fonte: Morita; Santana (2005).
4.2.1 Preparo das solugoes
4.2.1.1 Solugéo estoque
O dodecilbenzeno sulfonato de sodio (Ci,-LAS, pureza > 80%) foi utilizado como

padrdo para as analises do surfactante. Uma massa de 0,01 g deste padrdo foi pesada e

dissolvida em agua ultrapura utilizando um baldo volumétrico de 100 mL, afim de se obter
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uma concentracdo final de 100 mg L™. A solucdo foi armazenada em geladeira e
posteriormente utilizada para o preparo das solugdes da curva analitica.

4.2.1.2 Solucao do azul de metileno

Uma massa de 0,1g do reagente azul de metileno foi diluida em agua destilada e a
solucdo foi avolumada em um baldo volumétrico para 100 mL. Posteriormente, 30 mL dessa
solucdo foi pipetado para um baldo volumétrico de 1000 mL, adicionado 500 mL de agua
destilada, 6,8 ml de acido sulfarico concentrado (H2SOa4) e 50g de di-hidrogenofosfato de
sodio monohidratado (NaH,PO4.H,0). O volume foi completado para 1000 mL com agua

destilada, obtendo-se uma concentracéo final de 100 mg L™.
4.2.1.3 Solugéo de lavagem

Foram dissolvidos 50 g de NaH,PO4.H,O em um béquer utilizando uma quantidade
minima de agua destilada. Essa solucdo foi transferida para um baldo volumétrico de 1000
mLe foram adicionados 6,8 ml de H,SO,. Apo6s a dissolucdo, o volume do baldo foi

completado com agua destilada, obtendo-se uma concentragéo final 50.000 mg L™.

4.2.2 Validacdo do método

4.2.2.1 Preparacdo da curva e linearidade do método

A partir da solucdo estoque de C1,-LAS (item 4.2.1.1), foram preparadas solucdes de
concentracdes variando de 0,15 a 4,5 mg L™. Os volumes necessarios para preparar cada
solucgéo estdo descritos na Tabela 5. Essas solu¢des foram preparadas em amostras de agua
marinha sem os analitos de interesse, cuja salinidade foi ajustada com agua destilada para

valores proximos aos encontrados em ambientes estuarinos (~20).
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Tabela 5 - Volumes da solugdo estoque retirados para as solucdes padrdes.

Pontos da curva Volume pipetado Concentracao
(1) LAS (mg L")
Controle 0 0

1 37,5 0,15

2 75 0,30

3 150 0,60

4 225 0,90

5 300 1,2

6 750 3,0

7 1125 4,5

Fonte: A Autora (2023).

Uma aliquota de 300 mL de agua marinha foi transferida para um funil de separacéo
de 500 mL, e foram adicionados os volumes da solugdo estoque de Cy-LAS (100 mg L™,
referentes a cada concentracdo. Na sequéncia, foi adicionado 25 mL da solucdo de azul de
metileno para cada amostra da curva. Em seguida foram realizadas trés extracdes sucessivas
com aliquotas de 8 mL de cloroférmio cada. Na primeira extracdo foi adicionado cerca de 1
mL de &lcool isopropilico para evitar a formagdo de emulsdo. Apds todas as extragdes, a fase
organica foi colocada em um funil de separacdo de 125 mL, onde foi adicionado 50 mL da
solucdo de lavagem para retirada de possiveis interferentes. Ap6s uma nova agitacdo o
sobrenadante foi descartado e a fase organica foi transferida para um baldo de 25 mL, sendo a
solucdo avolumada para o respectivo volume com cloroférmio. Para a preparacdo do branco,
o procedimento foi semelhante, apenas ndo foi adicionado na &gua o padrdo de LAS. Em
seguida, foram realizadas as leituras de absorbancia utilizando espectroscopia UV-VIS em
655 nm. Posteriormente, foi construida a curva analitica da concentracdo de LAS versus
absorbéancia, obteve-se a equacdo e o0s parametros da reta a partir de regressdo linear (Figura
19). O coeficientede determinacéo (R?) obtido para esta reta foi igual a 0,997 indicando que
ha uma relacdo linear entre a concentracdo de LAS e a absorbancia, permitindo a

confiabilidade dos dados.
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Figura 19 - Curva analitica obtida no dia 22/09/ 2022 para LAS, dentro da faixa de 0,15 a 4,5 mg L™
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Fonte: A Autora (2023).

4.2.2.2 Precisdo e exatiddo

O teste de precisdo e exatiddo consistiu na fortificacdo de amostras de dgua marinha
(300 mL) com quantidades conhecidas do analito de interesse, em trés niveis de concentracdo
(0,3; 0,6 e 3,0 mg L), sendo estas analisadas em triplicatas.

A repetitividade e a recuperacdo foram calculadas para cada concentracdo segundo as
equacdes 1 e 2 presentes nos itens 4.1.2.3. e 4.1.2.4. Os valores de CV (%) encontrados para
as amostras analisadas dentro da faixa de trabalho para o LAS variou de 1,1 a 5,7%, indicando
uma boa precisdo do método (RIBANI et al., 2004). Enguanto que o intervalo de recuperacao
variou de 98 a 119%, estando esses dentro dos limites aceitaveis (DENOUX; WANG, 1998).

4.2.2.3 Limite de deteccdo (LD)
O limite de deteccdo do método (LD) foi determinado como sendo trés vezes o desvio

padrdo das concentracfes dos brancos de laboratério (QUEVAUVILLER et al., 1992),

resultando em 0,04 mg L™
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4.2.3 Analises de LAS em amostras de agua

Apos a coleta, aliquotas de 300 mL de cada amostra sdo filtradas (filtro de fibra de
vidro GF/C, 47 mm, Waterman) para a remocdo de materiais em suspensdo. Em seguida, as
amostras passam pelas mesmas etapas de extracdo de LAS para preparagéo da curva, descritas
no item 3.2.2.1.

A absorbancia das amostras foi medida por espectroscopia ultravioleta (UV) e visivel
(VIS) (SpectraMax M3 Molecular Devices) a 655 nm (APHA, 1998), sendo a concentracao

de LAS determinada através da curva analitica que varia de 0,15a 4,5 mg L™,
4.3 CONTROLE DE QUALIDADE

Os controles de qualidade dos lotes amostrais de sedimento foram realizados através
da analise de brancos processuais, amostras fortificadas e controle analitico. Para os lotes
amostrais de agua foi realizado apenas a analise de brancos processuais. Este procedimento é

essencial para diminuir os erros de interpretacdo e assegurar a qualidade dos resultados.
4.3.1 Controle analitico

O controle analitico (CA) nos lotes de sedimento foi utilizado para calcular a
recuperacdo dos padrdes surrogados na amostra, bem como investigar a integridade das
solucBes de padrdes utilizadas. Para cada lote analitico, foi preparado um CA, que foi
constituido por 100 pl 1-Cy,-LAB (padrdo surrogado, 1000 ng L™), 100 pl 1-Ci-LAB
(padrdo interno, 1000 ng L™) e 100 pL da solucéo mista dos LABs (1000 ng L™) utilizada
para fortificacdo das amostras. Apos a adicdo de todas as solucgdes, o volume final foi ajustado
para 1 mL e, posteriormente, injetado no cromatdgrafo a gas sem passar por nenhum
procedimento analitico. Os resultados sdo considerados como a recuperagdo de 100%. A
recuperacdo dos padrdes surrogados adicionados nas amostras antes dos procedimentos

analiticos foi calculada em relacdo aos resultados obtidos no CA, segundo a equacéo 3:

REC (%) =

(é_%’::’j %100 ©)

PS . ~ . ~ . . N
Onde: -, AM € arazdo entre as areas dos padrdes adicionados as amostras
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PS . ~ N ~
- CA é arazdo entre as areas dos padrdes do CA

4.3.2 Branco

Os brancos sdo utilizados para rastrear possiveis contaminacdes durante o
processamento do lote analitico decorrente da vidraria, materiais e/ou solventes utilizados.
Para as amostras de &gua, os brancos foram preparadas em triplicatas utilizando amostras de
agua salgada sem os analitos de interesse. Os brancos do sedimento foram preparados
utilizando sulfato de sddio previamente muflado a 450 °C, por 6 horas, sendo adicionado o
padréo surrogado (1-C1-LAB, 1000 ng L™). Tanto os brancos das amostras de agua quanto de
sedimento foram submetidos aos mesmos procedimentos analiticos aplicados as amostras,

conforme o item 3.2 e 3.4.
4.3.3 Amostras de sedimentos fortificadas

O objetivo das amostras de sedimentos fortificadas (AF) foi verificar a precisdo e
exatidao dos resultados obtidos. A exatidao foi verificada comparando os resultados obitidos
com os esperados. Assim como 0s itens anteriores, foi preparada uma AF para cada lote
analitico, sendo adicionado quantidades conhecidas dos analitos de interesse. A AF do
sedimento foi feita utilizando material de referéncia (NIST SRM 1944) que apresenta
concentracdes muito baixas de LABs, sendo esta fortificada com 100 pl da solugdo mista dos
LABs (1000 ng L™) e 100 pl 1-C;»-LAB (padrio surrogado, 1000 ng L™), com a finalidade de
se obter a concentracdo de 100 ng L™ de cada composto de interesse. Na sequéncia as
amostras foram submetidas aos procedimentos analiticos descritos no item 4.2. O calculo da

recuperacdo dos analitos foi feito de acordo com a equacao 4:

REC (%) = 5 * 100 (4)

Onde: C1 é a concentragdo do analito na amostra fortificada

C2 ¢ a concentracdo real
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44 PROPOSTA DA TESE

A ocorréncia e o destino dos contaminantes quimicos presentes nos esgotos tém sido
reconhecidos como uma questdo emergente na quimica ambiental e na salde publica
(CARREIRA et al., 2001, RICHARDSON; TERNES, 2005). A presenga difundida desses
compostos no ambiente aquatico esta relacionada ao seu uso extensivo e/ou a sua incompleta
remocdo em estacOes de tratamento de esgoto (BUERGE et al., 2003). Alguns destes
contaminantes tém se mostrado muito Gteis como ferramentas em estudos que visam
investigar o grau de contaminagdo por esgotos de sistemas ambientais. Entretanto, dados e
informagdes do comportamento de tais indicadores em estuarios, rios e lagos ainda sdo raros e
limitados a poucos paises. O Sistema estuarino do Rio Capibaribe, em particular, encontra-se
em uma zona extremamente impactada pela acdo antrdpica. A entrada de compostos
organicos nesse estuadrio € consideravelmente elevada devido a falta de saneamento em
residéncias localizadas proximas deste ambiente, onde os dejetos sdo langados sem nenhum
tratamento nos rios que o formam (ZANARDI-LAMARDO et al., 2016). Apesar da sua
importancia ecologica e socioecondémica poucos estudos foram realizados para avaliar a
contaminacgdo da &rea pelos compostos indicadores de esgoto doméstico (FERNANDES et al.
1999; CONDE, 2021). Diante disso, a realizagdo de trabalhos como o presente estudo, que
investigue de forma espécifica a contribuicdo dos esgotos para contaminacdo ambiental da
area e os possiveis efeitos dos mesmos sobre a biota local, torna-se imprescindivel. Além
disso, estudos utilizando biomarcadores da contaminacdo por esgotos domésticos (LAB e
LAS), no Norte e Nordeste do Brasil, ainda s&o muito escassos, 0 que torna este trabalho
pioneiro numa importante regido do Brasil.

Os resultados deste estudo estdo apresentados na forma de trés artigos cientificos,
sendo que o primeiro artigo foi publicado na revista “Environmental Pollution” e os outros
dois estdo sendo preparados para serem submetidos. No final é apresentada as consideracGes
finais deste estudo.

Manuscrito 1: Sewage contamination assessment in an urbanized tropical estuary in

Northeast Brazil using elemental, isotopic and molecular proxies

Neste manuscrito é descrito o grau de contaminacdo por esgoto doméstico e a

contribuicdo relativa das fontes de carbono organico nos sedimentos da &rea de estudo,
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através da avaliacdo das razdes (C/N),, 6*°C do carbono orgénico e as concentragdes dos
alquilbenzenos linear (LABs). Aspectos de degradacdo de LAB também foram discutidos por
meio de suas proporcGes de isémeros internos/externos. Este artigo esta publicado no
periddico Environmental Pollution e formatado de acordo com as normas do mesmo
(https://doi.org/10.1016/j.envpol.2022.120726).

Manuscrito 2: Sewage outflow and contamination by linear alkylbenzenes and their anionic

surfactant in a brazilian tropical urban estuary, during wet and dry seasons

Neste manuscrito foi feito uma investigacdo da contaminacdo e da distribuicdo
espacial de LAS e LAB em aguas superficiais e sedimentos da SERC, respectivamente,
durante os peridos seco e chuvoso. Foi avaliado as possiveis diferencas entre os periodos e
matrizes estudados. Além disso, também foi descrito o grau de contaminagdo das aguas do
SERC em relagdo ao LAS. Este manuscrito provavelmente sera submetido ao periodico

Marine Pollution.

Manuscrito 3: Efeito letal e subletal do surfactante Ci,-LAS (Dodecilbenzeno sulfonato
linear) e do seu precursor C12-LAB (Dodecilbenzeno linear) no desenvolvimento embriolarval

do Danio rerio utilizando biomarcadores morfoldgicos e comportamentais

Neste manuscrito foi feito uma avaliacdo da toxicidade do LAS e LAB para fases
embiolarvais do Danio rerio considerando biomarcadores morfolégicos e comportamentais
com base em concentracdes consideradas ambientalmente relevantes para a area de estudo,
avaliando o potencial risco ambiental desses contaminantes para biota local.Este manuscrito

provavelmente sera submetido ao periédico Chemosphere.


https://doi.org/10.1016/j.envpol.2022.120726
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5 MANUSCRITO 1: SEWAGE CONTAMINATION ASSESSMENT IN AN
URBANIZED TROPICAL ESTUARY IN NORTHEAST BRAZIL USING
ELEMENTAL, ISOTOPIC AND MOLECULAR PROXIES

Abstract

The Capibaribe Estuarine System (CES) is a tropical estuary located within a densely
populated metropolitan region in the Brazilian Northeast, providing multiple ecosystem
services including artisanal fisheries, tourism, and navigation. A significant load of domestic
and industrial effluents is causing visible environmental degradation that needs to be
characterized. This study evaluated the degree of contamination by domestic sewage and the
relative contribution of organic carbon (OC) sources in sediments, measuring carbon-to-
nitrogen atomic (C/N), ratios, 6**C of OC, and linear alkylbenzene concentrations (LAB).
SIAR mixing model indicatedthat estuarine phytoplankton and sewage contribute 73% and
22% to sedimentary OC [(C/N), ratios from 8.5 to 13, and 6°C from -25.21 to -21.63%],
respectively, suggesting that eutrophication of CES is triggered by sewage inflow. CES was
moderately contaminated by LAB, and highest concentrations observed in the inner portion,
from 287 to 1349 ng g™ dry weight, suggests the retention of sewage. The mixing isotopic
model indicated a significant dilution process of sewage-derived OC by estuarine
phytoplankton. Lowest LAB in the lower estuary (mean: 319 ng g™*dw) probably resulted
from marine dilution. Principal component analysis demonstrated that mud regulates
sedimentary OC content, and that the sewage plume regulates sedimentary LAB. High
degradation of LAB isomers probably reflects the net heterotrophic condition of this system,
also suggesting these compounds are introduced into CES partially degraded. Our results
pointed out that degraded OM is a result of chronic and long-term sewage input.Considering
the implications of sewage pollution to environmental and public health, there is an urgent
need of better policies to improve domestic effluent treatment capacity, reducing

contamination of estuarine environments.

Keywords: Urban effluents; stable carbon isotope; mixing model; linear alkylbenzenes;

sediment
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Introduction

Human settlements around estuaries are a world historical pattern stimulated by the
availability of freshwater and great touristic and economic potential (Zanardi-Lamardo et al.,
2000; NOAA, 2022). This results in a large inflow of treated and untreated domestic sewage
into estuaries, a major problem in marine pollution at a global level (Tuholske et al., 2021;
Wear et al., 2021). Sewage may cause public health and environmental problems such as
proliferation of pathogens, eutrophication, depletion of oxygen, and release of contaminants
such as linear alkylbenzenes (LAB) present in detergents (Andersson et al., 2016; Alkhadher
et al., 2020).

Sewage is an important anthropogenic source of organic matter (OM) to urban
estuaries (Cotovicz et al., 2019), whereas aquatic/terrestrial primary producers represent
natural sources (Canuel; Hardison, 2016; Costa et al., 2021a). The predominant origin of OM
in eutrophic estuaries has been evaluated by carbon-to-nitrogen atomic ratio [(C/N),] and
stable carbon isotope ratio (6**C) (Gao et al., 2012; Oliveira et al., 2014a). Both (C/N), ratio
and 6™°C are widely used to evaluate the conservative mixing of OM from terrestrial plants
and marine phytoplankton in estuaries (Kopprio et al., 2018; Huang et al., 2020; Liu et al.,
2021). Terrestrial plants synthesize nitrogen-poor OM [(C/N), ratio > 20] (Meyers, 1997) with
B3C-depleted signatures (6°C from -30 to -24%. for Cs plants and from -14 to -11%o for C4
plants) (Bouillon et al., 2011; Cernusak et al., 2013). Marine phytoplankton synthesizes
nitrogen-rich OM [(C/N), ratio = 6.6, defined as the Redfield ratio; Schneider et al., 2003]
with relatively *C-enriched signatures (6*3C from -23 to -19%o0) (Bouillon et al., 2011). In
heterotrophic estuaries such as those polluted by domestic sewage, estuarine phytoplankton
exhibits relatively **C-depleted signatures (6*C from -35 to -21%.) (Bouillon et al., 2011). In
contrast to natural OM sources, sewage is a lipid rich effluent with (C/N), values around 10,
higher than the Redfield ratio for phytoplankton, and relatively “*C-enriched signatures (63C
from -28 to -16%o) (DeBruyn and Rasmussen, 2002; Rogers, 2003; Sophonsiri;
Morgenroth,2004; Huang et al., 2020; Costa et al., 2021a). Therefore, sewage could be a
major **C-enriched source to urban, heterotrophic estuaries with low organic carbon (OC)
input from marine phytoplankton (Costa et al., 2021a).

The LAB group consists of 26 secondary phenylalkanes with chain lengths ranging
from 10 to 14 carbon atoms and have been used as specific proxies of sewage contamination
in sediments (Martins et al., 2014; Masood et al., 2016; Alkhadher et al., 2016; 2020). These

compounds are used as precursors of linear alkylbenzene sulfonates (LAS), which are the
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major anionic surfactants in the formulation of household detergents worldwide (Penteado et
al., 2006). A small proportion (1-3%) of the LAB is not converted to LAS, remaining in its
original form in the detergent composition, and are released into estuaries during sewage
discharges (Bakhtiari et al., 2018). Due to its high molecular weight (218 to 274 g mol™) and
high octanol-water partition coefficient (log Kow: 7-10) these compounds bind to particles,
settle in sediment, and might undergo aerobic microbial degradation in a few days (3-9 days)
or persist for approximately 20 years under anaerobic conditions (Takada; Ishiwatari, 1990;
Hartmann et al., 2000). The LAB can be classified according to the location of the phenyl
group on the alkyl chain as internal isomers (phenyl group at positions 5 and 6) and external
isomers (phenyl group at positions 2, 3 and 4) (Hartmann et al., 2000).

Linear alkylbenzenesare frequently detected in sewage effluents and have been used as
sewage indicators (Isobe et al., 2004). Even though they do not pose major risks to biota
(Binetti et al., 2000; OECD, 2002) their presence may indicate the intrinsic potential toxicity
of sewage that can jeopardize the ecosystem health. Chemical reactions occurring in natural
environments are complex and increase in the presence of OM (Artifon et al., 2019),
suggesting that the distribution, transport, and fate of LAB are influenced by the type of OM
in environmental samples such as observed for other hydrophobic pollutants (Kowalewska;
Konat, 1997; Zhang et al., 2019).

Capibaribe Estuarine System (CES) is a tropical estuary located within densely
populated Recife City (1.6 million people; IBGE, 2021) on the northeastern Brazilian coast
(Figure 1). Only 44% of the 432,000 houses are connected to sanitation systems (SNIS,
2019), and generate an outflow of 121,000 m®d™(1.40 m® s of treated domestic sewage, and
56% contribute to untreated discharges (IBGE, 2017; COMPESA, 2021).Consequently,
eutrophic to hypereutrophic conditions prevail in the water column of this system
(chlorophyll-a ranging from 1.86 to 164 mg m™) (Santiago et al., 2010; Flores-Montes et al.,
2011). Previous studies reported that CES is contaminated by sterols, metals and
hydrocarbons (Fernandes et al., 1999; Oliveira et al., 2014b; Maciel et al., 2015a;b; Maciel et
al., 2016). These studies suggested that domestic effluents may be a significant source of
these contaminants, but they did not quantify the relative contribution of sewage to CES. A
recent study using 6°C values and aliphatic hydrocarbon concentrations suggested that
sewage is the major source of oil-derived hydrocarbons to CES (Costa et al., 2021b). The
objective of this study was to investigate the contamination by domestic sewage in CES

sediments and the type of sedimentary OM using (C/N), ratios, 5*3C, and concentration of
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LAB. Degradation aspects of LAB were also addressed through their internal/external isomers

ratios.

Materials and methods

Study area and sediment sampling

The Capibaribe estuarine system (CES) is formed by the Capibaribe River, which
annual discharge ranges from 2 to 30 m® s (Schettini et al., 2016), and Tejipid, Jorddo, Pina,
and Beberibe rivers (Figure 1). Tejipié and Beberibe rivers receive treated sewage from
Mangueira (average outflow of 0.03 m® s™) and Peixinhos (average outflow of 0.39 m® s™)
sewage treatment plants (STPs), respectively (COMPESA, 2021). The river's confluence area
(represented by Sts. #1 and #2, Figure 1) receives sewage from Cabanga STP (average
outflow of 0.92 m® s*) (COMPESA, 2021). The long water residence time (7-25 days)
(Gaspar et al., 2018) results in a predominantly anoxic conditions at the sediment-water
interface (Costa et al., 2021a). The middle estuary of Capibaribe receives untreated sewage
from low-income, densely populated areas (16,000 inhabitants km™; PCR, 2005), in addition
to the polluted Beberibe River waters. This system presents an interesting feature, the
estuarine turbidity maximum (ETM, Figure 1).The concentration of suspended particulate
matter (SPM) along the Capibaribe River estuary increases from 10 mg L™ near the mouth to
30 mg L™ in the ETM (Schettini et al., 2016).

Surface sediments (2-4 cm) were collected at 7 stations in October 2020 (Figure 1)
using a stainless steel van Veen grab sampler. St. #1 is located at the river's confluence; Sts.
#2, #3, and #6 are close to sewage sources with a visible sewage plume; Sts. #4 and #5 are in
the lower estuary under a higher marine influence; and St. #7 is inside the ETM. Sediments
were kept in calcinated aluminium containers and frozen at -22 °C until laboratory processing.
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Figure 1. Map of Capibaribe Estuarine System (NE - Brazil) and sediment sampling sites (1-7) collected in
October 2020. Shaded area: Mangrove Park. STP: Cabanga Sewage Treatment Plant; USD: Untreated Sewage
Disposal; Dashed circle: area corresponding to the estuarine turbidity maximum (ETM).

Grain size analysis

Grain size analysis was carried out according to Barbosa and Suguio (1999) with
modifications. Briefly, dry sediments (~ 30 g) were digested with 10% H,0, to remove OM.
The fraction >63 um was dry sieved to separate sand and gravel fractions, while the fine
fractions (< 63 um) were analysed by a pipetting method. Sediments were classified

according to their mud content (silt + clay) (Flemming, 2000).
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Elemental and isotopic analysis

Sediments were decarbonated with HCI (1 M) for 24 h prior to quantification of
organic carbon (OC), total nitrogen (TN) and 5*3C values (Costa et al., 2021a). Decarbonated
sediments (~ 30 mg) were weighed in tin capsules and analysed in an EuroVector elemental
analyser (model EA3000 Single) coupled to a Thermo isotope ratio mass spectrometer (model
Delta V Advantage). Quantification of TN and OC in samples was conducted based on an
analytical curve (R? > 0.995) using sediment B2151 as a reference material (Elemental
Microanalysis, N = 0.52%, C = 7.45%, andd™>C = -28.85%o). 6'*C values were calculated
using the Vienna Pee Dee Belemnite as reference standard (Coplen, 2011). (C/N), ratio was

calculated according to Hedges and Stern (1984).

Isotopic mixing model

The SIAR mixing model (version 4.0) (Parnell et al., 2008) was used to estimate the
relative contributions of the major OC sources to CES according to Costa et al. (2021a).
These authors identified estuarine phytoplankton [mean (C/N), ratio and 6"°C of 6.46 + 0.42
and -23.61 + 2.90%o, respectively], domestic sewage [mean (C/N), ratio and 6*C of 9.19 +
1.13 and -20.73 + 1.32%, respectively], and terrestrial plants [mean (C/N), ratio and 6°C of
20.8 + 4.44 and -29.25 + 2.23%., respectively] as the major OC sources to CES. The mixing
model was run using the (C/N), ratio and 5*3C values of these major sources and those values
observed for sediments. Discrimination factor was set to 0 for both (C/N), ratio and 6°C
values (Costa et al., 2021a). Mean relative contribution from each OC source was calculated

from the results (n = 30,000) of the model iterations.

Chemical analysis of LAB

The extraction and quantification of LAB in sediments followed procedures described
in UNEP (1992) and Martins et al. (2014). Briefly, an aliquot of approximately 15 g of
sediment was weighed and samples were spiked with100 pL of the surrogate standard 1-Ci,-
LAB (1000 ng mL™). The samples were Soxhlet-extracted with 80 mL of a mixture of
dichloromethane: n-hexane (1:1, v/v) for about 8 h. The extracts were eluted with 10 mL of n-

hexane through an adsorption chromatography column (silica gel and alumina, both 5%
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deactivated), concentrated to 1 mL, and added 100 uL of internal standard (1-Cio-LAB, 1000
ng mL™). All standards were purchased from Sigma Aldrich Chemical Company (purity
>98%) (St. Louis, MO, USA).

The LAB quantification was performed using a gas chromatograph (GC - Agilent
Technologies, model 7820) coupled to a mass spectrometer (MS - Agilent Technologies,
model 5975C). The instrumental procedure was adapted from Martins et al. (2010), and

Dauner and Martins (2015), and are described in detail in the supplementary material (SM1).

Quiality Assurance / Quality Control

During isotopic analysis, the reference cylinder showed 6*C mean equal to -29.10%o.
Analytical precision (one standard deviation of duplicate samples) was 0.04% for elemental
contents and 0.07%. for 0*°C values. No peaks were detected in capsule blanks. LAB
congeners were quantified using an internal calibration method based on nine-point
calibration curves and regression coefficients (R%) were greater than 0.996. Recovery of the
surrogate standard (1-C;,-LAB) varied between 46% and 120% and was calculated
considering the ratio between the areas of the internal standard (1-C,9-LAB) and surrogate
standard. Duplicate samples were fortified with a solution containing all analytes and the
recovery of individual compounds ranged from 70% - 87%. Coefficient of variation for these
analytes ranged from 3.2 to 10.7 %. The limit of quantification (LQ) was calculated as the
ratio of the lowest calibration concentration to the mass of sediment extracted, resulting in
0.17 ng g * dry weight (dw) for all analytes. Analytes detected in laboratory blanks were
subtracted from samples, and most of them were <LQ. Quality control parameters are within
acceptable limits proposed to international marine pollution monitoring programs (e.g.,
Lauenstein and Cantillo, 1998) and reported in some environmental studies (Martins et al.,
2010; Alkhadher et al., 2020; Bastos et al., 2022).

Diagnostic ratios

Degradation of LAB was evaluated by the ratio between the concentrations of internal

and external isomers (I/E ratio) based on equation 1:

6—Cn+ 5-Cp,
4—Cp+3—Cp+2—-Cp,

I/E, = 1)
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where n is the number of alkyl carbonsand numbers 2, 3, 4, 5, and 6 refers to the position in
which the phenyl group binds to the n-alkane (Takada; Ishiwatari, 1990).

The degree of LAB degradation (D) was calculated using the logarithmic
equationproposed by Takada and Eganhouse (1998):

D (%) = 81 = log (I/E ,) + 15 @)

Statistical analysis

Linear regression analysis was used to model the relationship between the TN and OC
contents. Normality of residuals was verified using the Lilliefors test. The significance level
was set to 0.05 in both analyses (Bioestat 5.0 software). Principal component analysis (PCA)
summarized the potential relationships between the following variables: mud and OC content,
(CIN), ratio, 6°°C value, total LAB concentration and (I/E) ratio. Components with
eigenvalues >1 were extracted and absolute eigenvectors higher than 0.3 were used to
interpret the results (Kaiser, 1970). Non-metric multidimensional scaling (MDS) plot was
constructedusing the Euclidean distance similarity matrix for visualizing the grouping of
samples according to their localization (Clarke; Warwick, 2001). Multivariate analyses were

carried out using normalized data on the Primer program (version 6) (Clarke; Gorley, 2006).

Results

Grain size distribution and total organic matter

Mud content (silt + clay) in sediment samples ranged from 7.6 to 99 % (Table 1). Mud
in sediments from the lower estuary (Sts. #4 and #5) were highest (> 96%; Table 1) and they
were classified as mud (Flemming, 2000). In contrast, the other sediments — all from inner
estuary — were classified as slightly muddy sand (5-25% mud) (Table 1), except St. #3,
classified as muddy sand (25-50% mud) (Table 1).
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Table 1. Sediment characteristics based on granulometric distribution, organic carbon (OC), total nitrogen (TN)
and linear alkylbenzene concentrations (LAB), LAB internal-to-external ratios (I/E,) and degradation rates (D,)
of LAB in samples from Capibaribe Estuarine System.

Sampling stations
1 2 3 4 5 6 7

Sand + Gravel (%) 92 83 59 40 08 78 87
Mud (%) 76 17 41 9% 99 22 13
OC (%) 055 11 19 16 19 22 11
TN (%) 006 0.15 020 0.19 020 027 0.10

Relative source
contributions (%)

Estuarine phytoplankton 87 55 87 41 60 88 92
Domestic sewage 10 39 4 51 34 10 6
Plants 3 6 9 8 6 2 2
[LAB, ng g™ dw]

>-Cio 10 31 26 14 84 47 59
>-Ci1 75 177 155 83 62 291 306
Y-Ci2 89 275 301 113 120 472 429
>-Ci3 100 295 430 107 129 519 480
Y-Cia 13 53 28 ND 06 20 1.8
YLAB? 287 783 915 317 320 1349 1276
I/E1; ratio 23 19 28 18 29 22 16
D11 (%) 44 38 51 35 52 43 31
I/E;oratio 23 25 32 24 22 27 22
D12 (%) 44 47 56 46 43 50 43
I/E13 ratio 25 29 42 28 38 32 32
D13 (%) 47 52 65 52 62 56 56

®LAB: sum of the 26 LAB congeners ranging from Cq to Cy,
ND: not detected

Sediment OC and TN ranged from 0.55 to 2.2% (mean: 1.5%) and from 0.06 to 0.27%
(mean: 0.16%), respectively (Table 1). TN was significantly related to OC content with an
intercept equal to zero (Fys5= 137; p < 0.0001; r? = 0.93). A mixing polygon from major local
OC sources was proposed by Costa et al. (2021a). This polygon was constructed using the
sources (C/N), ratio and 5*3C signatures as vertices (Figure 2). All studied samples fell within
the bounds of this polygon with (C/N), ratio and 6'*C values rangingfrom 8.5 to 13 (mean: 10)
and from -21.63 to -25.21%o0 (mean: -23.41%o), respectively (Figure 2). Sediment OC
exhibited a progressive **C-depletion from lower to middle estuary. Applying the SIAR
mixing model resulted in mean relative contributions from phytoplankton of 73% (ranging
from 41 to 92%), domestic sewage of 22% (ranging from 4 to 51%) and terrestrial plants of
5% (ranging from 2 to 9%) (Table 1).
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Figure 2. Cross-plot of (C/N), ratio versus 6**C of sedimentary organic matter from outer (Sts. #4 and #5),
middle (Sts. #1, #2, #3, and #6) and inner sections (St. #7) of Capibaribe Estuarine System. The filled squares
represent the mean signatures + standard deviation of the major organic carbon sources to CES (Costa et al.,
2021a). Phyto = phytoplankton from lower estuary (LE) and from middle estuary (ME).

Distribution, composition, and diagnostic ratios of LAB

Total LAB concentrations (Y LAB) ranged from 287 to 1349 ng g™ dw (mean: 750 ng
g™ dw) (Table 1). Highest concentrations were observed in the lower limit of the Capibaribe
River middle estuary (St. #6) and in the station inside the ETM (St. #7) (Table 1). In contrast,
lowest concentrations of LAB were recorded at the river's confluence (St. #1) and in the lower
estuary (Sts. #4 and #5). Total LAB were predominantly composed by Ci3 and C1, homologs
(mean of 39 + 4% and 34 * 2%, respectively), followed by C;; (mean 22 + 3%), Cyp (mean 4
+ 1%), and C14 (mean 1 + 2%) (Figure SM1). I/Ey; I/E;, and I/E43 ratios ranged from 1.6 to
2.9, from 2.2 to 3.2 and from 2.5 to 4.2, respectively (Table 1). Degradation rate of LAB
ranged from 31 to 52% for Cy;, from 43 to 56% for C1, and from 47 to 65% for C,3 (Table 1).

The overall mean rate was 48 + 8%, suggesting an elevated LAB degradation.
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Multivariate analysis

Two components extracted by PCA explained 69% of the total variance (Figure 3a).
PC1 explained 41% of the total variance and presented high loads of mud, OC and ¢*°C
(Figure 3a). PC2 explained 28% of the total variance and exhibited high loadings for ) LAB
concentrations and I/E (11.13) ratios (Figure 3a). MDS separated the stations according to
similarities among them. Four groups could be observed and were highlighted by dashed lines
with stations indicated by different symbols: (G1) formed by samples from lower estuary (Sts.
#4, #5), (G2) samples close to sewage disposal (Sts. #2, #3, #6), (G3) river's confluence (St.
#1), and (G4) from ETM (St. #7) (Figure 3b).
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Figure 3. Loadings of variables in components from the principal component analysis (a) and non-metric
multidimensional scaling (MDS) plot (b) constructed using the mud and organic carbon (OC) contents,
(CIN)ratio, 0**C values, total linear alkylbenzenes (LAB) concentrations and I/E 1115 ratio. MDS grouped
samples according to similarities among them: lower estuary (G1, including Sts. #4 and 5), under direct sewage
plume influence sources (G2, including Sts. #2, #3, and #6), river's confluence (G3, only St. #1) and estuarine
turbidity maximum (G4, only St. #7).

Discussion

Evaluation of the sources of organic matter in sediments using (C/N), ratio and 6*3C values

Estuarine phytoplankton and sewage are the major OC sources to sediments at CES
(Table 1 and Figure 2) as previously reported by Costa et al. (2021a). The (C/N), ratios
observed suggest that sewage-derived OM have been preserved under the predominant anoxic
conditions at the sediment-water interface, typical of CES. An interesting feature was
observed at Sts. # 4 and #5 in the lower estuary, with an increase of (C/N), ratio relative to the

phytoplankton signature, probably reflecting the diagenetic shift of nitrogen-rich,
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phytoplankton-derived OM (Lehmann et al., 2002). Some previous studies reported that
(C/N), ratios lower than 14 suggests low contribution from superior plants (Fernandes et al.,
1999; Costa et al., 2021b). The values obtained in this study were like those observed in
coastal marine systems contaminated by sewage derived OC (Table SM1).

Sedimentary (C/N), ratio was not related to 5*3C values (Figure 3a), suggesting a non-
conservative OM mix between estuarine phytoplankton and domestic sewage (Thornton;
McManus, 1994; Zimmerman; Canuel, 2001). Probably the deviation from conservative
mixing model comes from the shift of 6'°C signatures of phytoplankton along the longitudinal
axis of CES (Figure 2). In the lower estuary, **C-enriched sedimentary OM (6*C = -21.81 +
0.25%0) suggests that phytoplankton assimilates mainly dissolved inorganic carbon (DIC)
from marine sources (6"*Cpic from -2 to + 2%, Mook; Tan, 1991). In contrast, “*C-depleted
sedimentary OM (0*C = -24.05 + 0.80%o) in the inner estuary indicates an assimilation of
DIC from a **C-depleted pool. The progressive *C-depletion of sediment OM from lower to
middle estuary probably reflects the impact of the high load of untreated sewage on the
ecosystem metabolism of CES, i.e., the balance between autotrophic production and
heterotrophic respiration. The CES is a net heterotrophic ecosystem (whole ecosystem
metabolism of -140 + 101 mmol CO, m™ day™) and that increases two orders of magnitude
from lower to upper estuary (from -1.3 + 0.6 to -388 + 230 mmol CO, m™ day™) (Noriega et
al., 2013). The heterotrophic respiration results in a high **C-depletion of the DIC compared
to *3Cpic marine values (Chanton; Lewis, 1999; Cotovicz et al., 2019), since *2C is degraded
preferentially over *C by bacteria (Dong et al. 2017). At CES, *C-depletion of sediment OM
in the inner estuary suggests that there is a net transport of phytoplankton and sewage-derived
OC towards heterotrophic areas such as the ETM (Abril et al.,, 2004), located at
approximately 15 km from the estuary mouth (Schettini et al., 2016). This hypothesis is
corroborated by the predominance of sedimentary OM [mean (C/N), ratio and 53C of 11.7 +
3.3 and -25.27 £+ 1.02%o; Oliveira et al., 2014a; Regis et al., 2018] with signatures similar to
those observed in the present study [(C/N)a ratio 10.5 + 1.3 and 6*3C -23.41 + 1.28%o].

The first component of PCA (Figure 3a) indicated that sediment OC content is
regulated by mud content. This is observed in estuaries with calm hydrodynamic conditions
that favour the deposition of fine-grained suspended particles (Gireeshkumar et al., 2013).
The mud fraction from CES adsorbs on average 88% (ranging from 61 to 98%) of

sedimentary OC (Costa, 2018). A positive association between 6**C and mud content (Figure



77

3a) corroborates the data observed previously, where mud fraction preferentially adsorbed OC
from **C-enriched sources such as domestic sewage (Costa et al., 2021b).

Contamination of CES by LAB

The SIAR mixing model indicated a significant relative contribution of sewage-
derived OC to sediments from inner estuary of CES (ranging from 4 to 39%) (Table 1). The
highest relative contribution was observed in sediments adjacent to Cabanga STP (St. # 2)
(Figure 1). This reflects the low reduction (30%) (ANA, 2017) of the biochemical oxygen
demand (BOD) during primary sewage treatment at Cabanga STP.Cabanga is the major STP
at CES basin receiving domestic sewage from approximately 336,000 inhabitants and
releasing into the CES 0.46 m® s of treated domestic sewage effluents (per capita sewage
load of 1.3 x 10° m® s') (ANA, 2017; COMPESA, 2021). Consequently, a high load of
sewage-derived OC and LAB are continuously released into CES.

Total LAB concentrations in sediments ranged from 287-1349 ng g™dw with an
average of 750 ng g™ dw (Table 1). Quantification of LAB has been successfully applied in
studies of sewage contamination in urbanized coastal environments. Concentrations of ) LAB
at CES were higher than those reported in several studies around the world, such as in Sao
Sebastido Channel (Brazil), Todos Santos Bay (Mexico), Pearl River Estuary, Xijiang River,
and Costal Shelf (all in China), and Pulau Merambong (Malaysia) (Table 2). Concentrations
at CES are similar to those reported for sediments from Santos Bay and Lagoa dos Patos
Estuary (both in Brazil), Tokyo Bay (Japan), and Chaohu Lake (China) (Table 2). Conversely,
concentrations at CES were significantly lower than those observed in sediments from some
coastal areas of Southeast Asia (Indonesia and Philippines), Jakarta Bay (Japan), Prai River
(Malaysia), and Anzali Wetland (Iran) (Table 2). Considering LAB concentrations reported
worldwide, we propose a LAB sediment contamination classification for coastal environments
ranging from low (< 200 ng g *dw), moderate (200 — 2000 ng g*dw), high (2000 — 6000 ng g
dw), and very high (> 6000 ng g™*dw). Based on these ranges CES is classified as moderately

contaminated.
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Table 2. Total LAB concentrations (ng g * dry weight) in surface sediment samples collected from different
locations

Mean Range

Local ) . Diagnostic Reference
(ngg  (ngg? ]
Santos Bay, Brazil 116 17-431 Low-Moderate  Medeiros; Bicego, 2004a
Sdo Sebastido 19 13-28 Low Medeiros: Bicego, 2004b
Channel, Brazil
Todos Santos Bay, Macias-Zamora;
Mexico 32 2-93 Low Ramirez-Alvarez, 2004
Philippines 2.1%10°  56-1.3 10" Low-High Isobe et al., 2004
Indonesia 9.4%10°  3-41+10*  Low-Very High Isobe et al., 2004

Lagoa dos Patos

) 531 3.2-1.6 ¥10°  Low-Moderate Medeiros et al., 2005
Estuary, Brazil

Pearl River Delta,

. - 6-26 "

China Low Luo et al., 2008

Xijiang River, China - 21-69 Low Luo et al., 2008

Chaohu Lake, China 252 18-5.7 #10° Low- High Wang et al., 2012
Jakarta Bay, Japan 1.3 %10  235-8.7 *10* Very High Rinawati et al., 2012
Tokyo Bay, Japan 751 394-1.1 #10° Moderate Rinawati et al., 2012
Costal Shelf, China 25 6-77 Low Wei et al., 2014
Prai River, Malaysia 2.4 *10° (2.0-2.9) *10° Moderate -High Magam et al., 2016

Anzali Wetland, Iran 5.9 ¥10°  394-1.1 %10° ng:i;]\;ery Bakhtiari et al., 2018
Pulau Merambong, 83 67-98 Low Alkhadher et al., 2020

Malaysia
Capibaribe Estuarine 287-1.3 ¥10° Moderate Present study

System, Brazil

The main surfactant commercialized in Brazil is DetenLAB®240, accounting for 95%
of national production. It has the following relative percentage for each isomer group: Cyo (5-
16%), Cy; (28-45%), C12 (25-30%), Ci3 (10-30%) and Ci4 (<1.0%) (Martins et al., 2010).
This prevalence of C13 and C1,-LAB homologs was observed in the present study as well as in



79

previous studies carried out along the Brazilian coast (Medeiros; Bicego, 2004; Medeiros et
al., 2005; Martins et al.,, 2010, 2014; Dauner; Martins, 2015). Additionally, the low
concentrations of C;o homologs in sediments may also reflect its higher solubility (Alkhadher
et al., 2015). On the other hand, C14 homologs have higher degradation rate when compared
to its homologs and is rarely observed in commercial detergent formulations, justifying its
lower concentrations or absence in environmental samples (Raymundo; Preston, 1992;
Medeiros et al., 2005; Luo et al., 2008).

Degradation of LAB

Sediment LAB showed a high degree of degradation (I/E, ratio > 2) (Table 1). This
ratio increases during LAB degradation once external isomers are preferentially degraded
relative to internal isomers (Eganhouse et al., 1983; Takada; Ishiwatari, 1990). In addition,
I/E, ratio can also be used to assess the degree of sewage treatment (Takada; Eganhouse,
1998). Generally, LAB in untreated and primary treated sewage have I/E, ratio below or close
to 1, while LAB in secondarily treated sewage exhibit I/E, ratio varying from 2 to 7 (Takada;
Eganhouse, 1998). At CES, the high I/E, ratio and the estimated LAB degradation (Table 1)
probably reflect the chronic input of sewage and the heterotrophic condition observed by
Noriega et al. (2013; 2015). It is probable that sewage treatment is not the dominant process
of LAB degradation since most of the local STPs exhibit BOD reduction < 70% (ANA, 2017).
One hypothesis raised is that the heterotrophic condition at CES surface waters favor LAB
degradation. The degradation of sewage-derived OC is favored by the high temperatures (26 -
30 °C) (Noriega et al., 2015) of surface waters throughout the year. This would explain the
positive association between LAB concentrations and I/E, ratios observed in the second
component of PCA (Table 2). Another possibility, not excluding the first one, is that LAB
degradation is occurring before it is released into the estuary, and these records are preserved
in the sediment under the prevalent anoxic conditions at the water-sediment interface
(Somerfield et al., 2003; Costa et al., 2021a). This second hypothesis gains strength based on
apparent linear relationship between the (C/N), and I/E;, ratios in sediments under the
influence of a sewage plume (Sts. #2, #3, and #6) (Figure SM2). An opposite pattern observed
in this study was reported in some studies where I/E, ratios lower < 1.5 were verified in areas
close to effluent discharges both without and/or with primary treatment (Martins et al. al.,
2008; Zhang et al., 2012; Masood et al., 2015), and even in anoxic areas (Rinawati et al.,

2012; Masood et al., 2015). It is important to highlight that chronic sewage contamination and
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its effects on ecosystem metabolism of CES is indicated by high concentrations of ) LAB and

high I/E ratio.

Integrating sediment characteristics along CES

Sediment samples from CES were grouped into four distinct groups according to their
OC content and origin as well as LAB contamination (Figure 3b). The first group (G1)
contains samples from the lower estuary (Sts. #4 and #5) which is an area of deposition of
fine-grained suspended particles and phytoplankton-derived detritus. The relatively low
concentrations of YLAB (317 — 320 ng g™) (Table 1) might reflect the dilution of the polluted
riverine fluxes by cleaner marine waters. This was previously reported for the longitudinal
distribution of polycyclic aromatic hydrocarbons and tributyltin in CES (Maciel et al., 2015b;
2018).

The second group (G2) contains samples collected at Sts. #2, #3, and #6 influenced by
sewage plumes, where highest YLAB concentrations (783 — 1349 ng g™'dw) were detected in
sandysediments (Table 1). Grain size is possibly not the main controlling factor for the
accumulation of these organic compounds. Instead, the proximity of sewage release seems to
be a predominant factor in LAB distribution, as also reported for Babitonga Bay (Martins et
al., 2014). St. #3 receives untreated sewage discharge, while St. #2 receives primarily treated
sewage from Cabanga STP, indicating that the treatment did not significantly reduce the
effluent ) LAB concentrations. There is no information about the efficiency of LAB removal
on the STPs, but there is an inefficient BOD reduction at Cabanga STP. Additionally, G2
group reflects the influence of a highly contaminated Beberibe River plume on the Capibaribe
River middle estuary as indicated by the highest Y LAB at St #6 (Figure 1). The >LAB
concentrations observed in G2 group indicate that there is an urgent need for improving the
sewage treatment in this area. It is important to emphasize that the high contribution of
phytoplankton-derived OC to G2 samples (mean + std dev: 76 = 15%) suggests that
phytoplankton dilutes the OC input from sewage and/or influences the distribution/transport
of sewage-derived pollutants. The understanding of the complexing capacity of different types
of OM with pollutants is still a challenge to researchers and further studies are necessary
(Artifon et al., 2019).

The G3 group (St. #1) reflects the granulometric control on the OC and sediment LAB
contents. Despite the proximity to Cabanga STP (Figure 1), this sediment exhibited low LAB
concentration due to its very low mud content (8%). Additionally, even though Capibaribe
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(South branch), Jorddo, and Tejipié Rivers (Figure 1) receive a high sewage load, their low
discharge (~ 0.003 m®s) (ANA, 2017) favor the deposition of sewage-derived particles along
the riverbed, resulting in a low ZLAB at St. #1.

The G4 group (St. #7) is located inside the ETM, characterized by the high
concentration of suspended particulate matter (Schettini et al., 2016a). The OC and sediment
LAB concentrations is probably mainly due to the transport of phytoplankton and sewage
derived OC from the low estuary towards the ETM. Previous studies have reported
accumulation of contaminants associated with locally suspended material in water samples
from tropical estuaries within the ETM (Régis et al., 2018; Arruda-Santos et al., 2018).
During the low tide, particulate matter ends up at the bottom of the estuary due to flocculation
process (Ddbereiner, 1982). It is known that downstream of this area the river passes through
densely, low-income populated areas with low rates of sewage collection (Zanardi-Lamardo
et al., 2016). Therefore, at this point, it is possible that most of the sewage load released
downstream are transported by tidal forces, retained, and eventually settled, resulting in

higher concentrations of contaminants.

Conclusions

The use of a multi proxy approach based on molecular, elemental, and isotopic
markers is a powerful tool to investigate contaminant concentrations and their association to
different kinds of organic material. A significant dilution process of sewage-derived OC by
estuarine phytoplankton was verified. Contamination of CES by LAB was classified as
moderate. Sewage plumes influence and proximity to the estuarine turbidity maximum zone
were more associated with higher sediment Y LAB than mud content.The LAB degradation
indices reflected the heterotrophic condition of this environment and revealed that urban

effluents are being introduced chronically with partially degraded LAB.
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SUPPLEMENTARY MATERIAL

SM1- Instrumental analysis and quantification LAB

The instrumental procedure followed Martins et al. (2010) and Dauner and Martins
(2015). LAB analyses were performed using a gas chromatograph (GC - Agilent
Technologies, model 7820) coupled to a mass spectrometer (MS - Agilent Technologies,
model 5975C) in selected ion monitoring (SIM) mode. An aliquot of 1 uL of the extract was
injected in the splitless mode with an autosampler, with a purge opening time of 0.5 min. The
capillary column used was HP-bms (stationary phase composition: 5%
phenylmethylarylenepolysiloxane) with 30 meters in length, 0.25 mm in diameter and 0.25
pum of film thickness. Helium (99.999% purity) was used as carrier gas, with a constant flow
of 1.2 mL min! in the column.GC injector and MS transfer line temperatures were both set to
300 °C, while the ion source and quadrupole temperatures were 150 °C and 230 °C,
respectively. The oven temperature ramp was set to an initial temperature of 40°C, 20°C/min
up to 60°C, 5°C/min up to 290°C, isothermal at 290°C for 5 min, 10°C/min up to 300°C,
remaining stable at this temperature for 10 min. The MS was operated with an electron
ionization source (ionization energy: 70 eV; emission current: 300 pA).

The homolog series between Cyp and Cyswere identified based on individual mass
spectrum and retention times, and quantification was performed using the internal
standardization method with concentrationsranging from 2.5 to 5000 ng mL™ (UNEP, 1992).
LAB isomers were identified using an industrial sample provided by the company Deten®

(the only LAB manufacturer in Brazil).
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Figure SM1. Relative distribution of linear alkyl benzene (LAB) in surface sediments from Capibaribe Estuarine
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Figure SM2. Biplot of (C/N), and I/E¢y,ratios for sediments from CES.
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Table SM1. Elemental [(C/N), ratio] and isotopic (6**C) signature of sediment samples from coastal
of organic carbon derived from domestic sewage. Values in parentheses

environments that receive inputs
represent the mean.

Sedimentary organic matter parameters

Study area OC (%) (CIN), ratio 5%C (%o) Reference
Sedimentary Organic Matter
Capibaribe Estuarine System (NE Brazil) 0.51t02.2(1.5) 8.21t0 12 (10) -25.210-21.6 (-23.4) This study

0.6 t0 3.9 (2.6) 7.7t0 22 (10) -26.51t0 -22.5 (-23.6) Fernandes et al., 1999
Guanabara Bay (SE Brazil) e 1310 18 (15) -24.3 10 -22.3 (-23.1) Carreira et al. (2002)
Paranagud Estuarine System (SE Brazil) 0.7t04.3(2.3) 82t013(11) W e Cabral and Martins, 2018

Babitonga Bay (S Brazil)
Vitoria Bay (SE Brazil)
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6 MANUSCRITO 2: SEWAGE OUTFLOW AND CONTAMINATION BY LINEAR
ALKYLBENZENES AND THEIR ANIONIC SURFACTANT IN A BRAZILIAN
TROPICAL URBAN ESTUARY, DURING WET AND DRY SEASONS

Abstract

The Capibaribe Estuarine System (CES) is an important estuarine region located in Northeast
Brazil, which despite its intense degradation, is still considered an important ecosystem from
an ecological and socioeconomic point of view. Thus, it is essential to carry out studies that
assess the specific contribution of sewage to environmental contamination in this area. The
present study evaluated the contamination and spatial distribution of LAS and LAB in surface
water and sediments of the CES, during dry and wet seasons. The concentration of LAS in
water ranged from 0.05 to 1.53 mg L™ (median = 0.12 mg L™), characterizing this
environment as contaminated by these compounds. LAS concentrations in CES waters were
above the limits established by current resolutions, evidencing the potential risk of these
compounds for the organisms present there. It was possible to observe a predominance of
inputs and dilutions in the study area during the wet season, but there were no significant
differences in the concentration of LAS between the dry and wet seasons, except in the
stations that are under the direct influence of the Capibaribe River. Sediment contamination
by LAB was classified as moderate (concentrations between 200 — 2000 ng g™) for the two
seasons of the year (dry-wet). A substantial increase/decrease in LAB concentrations was
observed between the periods. During the dry season the distribution of LAB was mainly
regulated by the proximity of sewage sources, while in the wet season the granulometric
factor also becomes important. There was no seasonal difference in the degradation of LAB,
due to the high temperatures that favor this degradation in both seasons of the year, in
addition to the heterotrophic condition of this environment. The highest concentrations of
LAS and LAB were recorded in the mid-estuary, where there is a greater influence of the
sewage plume and in the zone of maximum turbidity in the region. This study reveals that the
region deserves special attention from research and environmental agencies, since it presented
LAS concentrations above safe limits. In addition, the results can be used in the efficient
elaboration of management plans, which seek to minimize present effects and avoid greater

future pollution.

Keywords: molecular markers, water, sediment, seasonal variation, domestic effluents
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Introduction

In recent centuries, the world's population has been increasing exponentially and, in
parallel, there has been an increasing release of domestic sewage, which is considered one of
the main sources of contaminants for coastal regions (Small; Nicholls, 2003; Martins et al.,
2008). The introduction of anthropic contaminants may cause ecological, social and economic
impacts on ecosystems (Miranda et al., 2002).

Surfactants are among the most consumed organic compounds in the world, making
up 15 to 40% of detergents formulation. Therefore, they are used as tracers of contamination
by domestic effluents (Scheibel, 2004; Lechuga et al., 2016). Within this group, anionic
surfactants are the most common and have been historically used by industries due to their
excellent cleaning properties, high foaming power, and high wetting, in addition to their low
cost (Pulidindi; Pandey, 2017).

Linear Alkylbenzene Sulfonates (LAS) are currently the main worldwide
representatives of this subsegment, with an annual production of 2.8 million tons (Cavalcante
et al., 2014). In the market since 1964, LAS is produced from a Linear Alkylbenzene (LAB)
sulfonation reaction, and emerged as a biodegradable substitute for Alkylbenzene Sulfonates
(ABS), (Penteado et al., 2006; Bergé et al., 2018). The LAB reaction has an average yield of
95-99%, resulting in just a small fraction of this compound in the final detergents composition
(Bakhtiari et al., 2018). In natural environment, LAB are more resistant to degradation than
LAS and, due to their hydrophobic characteristics, they are preferentially studied as
biomarkers of sewagein sediments, (Takada, 1998; Magam et al., 2016). On the other hand,
LAS are released daily in significant amounts into the environment and has a high solubility
(5-20 g L-1). Despite of their high rate of degradation, above 80% under aerobic conditions,
they are used as good indicators of water quality (Painter; Zabel, 1989; Cavalcante et al.,
2014). Both LAB and LAS consist of a mixture of various homologous, with carbon chain
length varying from C10 to C14, and isomers, which differ only in the position of the phenyl
or sulfophenyl group to the alkyl chain, for LAB or LAS, respectively.

The detection of sewage in the environment and identification of its sources are
extremely important for the health of ecosystems, as it enables environmental management
actions aimed at mitigating the problem. The Capibaribe Estuarine System (CES) figures
among the coastal areas most impacted by domestic sewage in northeastern Brazil (Arruda-
Santos et al., 2023). CES is in the Metropolitan Region of Recife (capital of Pernambuco

State) and has a history of disorderly urbanization, being one of the most densely populated
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areas in the country, with 3.7 million inhabitants (IBGE, 2021). In addition, there is no
effective basic sanitation in the area, with only 33% of the population having urban sewage
services (personal communication of a Compesa ombudsman - COMPESA, 2020), resulting
in a poor water quality at CES (Travassos et al., 1991; Santos et al., 2009; Santiago et al.,
2010; Flores-Montes et al., 2011). Based on that, the objective of the present study was to
investigate the spatial distribution of LAS and LAB in surface water and sediments from

CES, respectively, during two seasons of the year (dry and wet).

Materials and Methods

Study area

Recife city has a humid tropical climate with slight seasonal variation in temperature,
ranging from 23.9 to 26.6 °C (Schettini et al. 2016a), but high variation in monthly cumulative
precipitation (MCP)[median 56 and 245 mm month™ for dry (September-February) and wet
(March-August) seasons, respectively; APAC (2023)]. Capibaribe River is the major river
that crosses Recife city from West to East with annual discharge ranging from 2 to 30 m* s
during the dry and wet seasons, respectively (Schettini et al., 2016a)]. This river along with
Tejipi6, Jorddo, Pina and Beberibe rivers originate a small (35 km?) tidal estuary (CES;
Figure 1) with average annual heights of 1.6 m at neap tide and 2.6 m at spring tide and long
water residence time ranging from 7 (wet season) to 25 days (dry season) (Santiago et al.,
2010; Noriega et al., 2013; Gaspar et al., 2018). In the last 20 years, the high organic load
from domestic sewage to CES increased as observed by continuous monitoring programs in
the middle estuary using the biochemical oxygen demand (BOD) as parameter (BODs 2
increased from 6.72 to 23.7 mg L™; CPRH, 2023). This reflects the low efficiency (average of
59%) of local sewage treatment plants (STPs) in reducing the organic load from domestic
sewage (ANA, 2017).

Data of sewage outflow from STPs and mean monthly cumulative precipitation

A data set (n = 44) of monthly cumulative sewage outflow (CSO) to CES and MCP in
the Recife city was obtained from the local sanitation company (COMPESA; Access to
Information Request number 201962647, 2019) and APAC (2023), respectively. The data set
encompasses the period from November 2015 to June 2019. CSO from three STPs (Cabanga,
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Peixinhos and Mangueira) were grouped according to the season (dry and wet season) in

order to evaluate seasonal differences.

Water and sediment sampling

Four sampling campaigns were carried out weekly between October-December 2021
and April-June 2022 in order to collect subsurface water (1 m depth) samples. Triplicate
samples from each of the 7 stations described by Arruda-Santos et al. (2023) (Figure 1) were
collected during the ebbing phase of spring tides. The samples from station 4 (estuary mouth)
were collected at the low tide slacks. The samples were collected using 1 L cleaned amber
bottles attached to a stainless-steel support.

Surface (2-4 cm) sediment samples were collected in October 2020 and June 2022
using a stainless-steel van-Veen grab sampler. These samples were kept in precombusted (450

°C for 4 h) aluminum containers and frozen at -22 °Cuntil processing.

Atlantic Ocean
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Figure 1: Sampling stations of water and sediment (1-7) within the Capibaribe Estuarine System (CES). Shaded
area: Mangrove Park. STP: Cabanga Sewage Treatment Plant; USD: Untreated Sewage Disposal; Dashed circle:
area corresponding to the estuarine turbidity maximum (ETM). Font: Arruda-Santos et al. (2023).
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Sample processing of suspended particulate matter (SPM) and sediment

Aliquots (180-1500 mL) of water samples were filtered through precombusted and
weighed Whatman GF/C filters and cellulose filters (both @ = 47 mm). GF/C filters were
dried (60°C for 24 h) and weighed in order to calculate the SPM concentration (Baumgarten
et al., 1996). Cellulose filters were carefully scraped off using stainless-steel spatula in order
to remove SPM and then the SPM was placed in glass beakers. After, SPM was dried (60°C
for 24 h), grounded and weighed (from 0.3 to 0.8 mg) in tin capsules for particulate organic
carbon (POC) determination (see details below). SPM was not decarbonated since previous
experiments indicated inorganic carbon content lower than the quantification limit.

Sediments were dried through the freeze-drying process and the grains disaggregated
in a mortar with a pestle for granulometric and organic carbon (OC) analysis, with the portion
destined for LAB analysis passed through a sieve with a 500 um mesh (Arruda-Santos et al.,
2023).

Grain size

For determination of grain size, aliquots (~ 30 g) of dried sediments were digested
with H,0, (10%, v/v) to remove organic matter (OM) and then subjected to wet sieving using
a 63 um sieve to separate coarse and fine sediments (Barbosa; Suguio, 1999). The coarse
fraction was then sieved in a shaker and the fine fraction was further fractionated using the
pipetting method. The sediments were classified according to their mud content (silt + clay)
(Flemming, 2000).

Quantification of particulate and sedimentary OC content

Organic carbon content in SPM (from 0.3 to 0.8 mg) and in aliquots of decarbonated
sediments (~52 mg) was quantified using a EuroVector elemental analyzer (model EA3000
Single) coupled to a Thermo isotope ratio mass spectrometer (model Delta V Advantage).
Quantification of OC was conducted based on an analytical curve (R* > 0.995) using algae
IVA33802162(IVA Analysentechnik,, C = 45.17%) and sediment B2151 (Elemental
Microanalysis, C = 7.45%) as reference materials for SPM and sediment samples,
respectively.
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Linear alkylbenzene sulfonates (LAS) in water

The methodology for LAS quantification was based on the reaction between
alkylbenzene sulfonates with methylene blue, a cationic dye that reacts with anionic
surfactants to form a pair of low polarity and intensely colored ions, capable of solvent
extraction and spectrometric measurement (ABNT, 1989; Apha, 1998; Koga et al., 1999). In
summary, a 300 mL aliquot of each sample was filtered (GF/C glass fiber filter, 47 mm,
Waterman) to remove suspended materials, followed by addition of 25 mL of methylene blue
solution (100 mg L™). Three sequential extractions were performed with 8 mL of chloroform
each. The organic phase was washed with 50 mL of acid saline solution (Sodium Dihydrogen
Phosphate Monohydrate + Sulfuric Acid; 50,000 mg L™) to remove possible interferences.
Finally, the extracts were collected and made up to 25 mL with chloroform. Concentration
was determined after analysis by ultraviolet (UV) and visible (VIS) spectroscopy

(SpectraMax M3 Molecular Devices) at 655 nm.

Linear alkylbenzenes (LAB) in sediment

The extraction and quantification of LAB in sediments followed the procedure
proposed in the literature (UNEP, 1992; Martins et al., 2014; Arruda-Santos et al., 2023).
Briefly, an aliquot of approximately 15 g of sediment was weighed and samples were spiked
with 100 pL of the surrogate standard 1-Ci,-LAB (1000 ng mL™). The samples were
submitted to extraction in a Soxhlet system, using a mixture of dichloromethane:n-hexane
(1:1, v/v) for about 8 h. The extracts were eluted with 10 mL of n-hexane through an
adsorption chromatography column containing 3.2 g of silica gel and 1.8 g of alumina (5%
deactivated). The eluates were concentrated down to 1 mL on a rotary evaporator and 100 pL
of internal standard (1-C1e-LAB, 1000 ng mL™) was added to all extracts. All standards were
purchased from Sigma Aldrich Chemical Company (purity >98%) (St. Louis, MO, USA).

The 26 LAB were analyzed using a gas chromatograph (GC - Agilent Technologies,
model 7820) coupled to a mass spectrometer (MS - Agilent Technologies, model 5975C) in
the selected ion monitoring (SIM) mode. The GC was equipped with an HP-5 ms fused silica
capillary column (30 m length x 0.25 mm i.d. x 0.25 um film thickness). Helium was used as
carrier gas with a constant flow rate of 1.2 mL min™ in the column and 1 pL of the extract
was injected in splitless mode with an autosampler. GC injector and MS transfer line

temperatures were both set to 300 °C, while the ion source and quadrupole temperatures were
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150 °C and 230 °C, respectively. The oven temperature ramp followed the following
programming: initial temperature 40°C, 20°C/min up to 60°C, 5°C/min up to 290°C,
isothermal at 290°C for 5 min, 10°C/min up to 300°C, remaining stable at this temperature for
10 min. The MS was operated with an electron ionization source (ionization energy: 70 eV;

emission current: 300 pA).

Quiality assurance and quality control

Analytical precision (one standard deviation of duplicate samples) for OC content
ranged between 0.003 to 3.06%. No peaks were detected in capsule blanks and there was no
cellulose contamination in scraped SPM. LAS concentrations in water were calculated based
on an analytical curve prepared with sodium dodecylbenzenesulfonate (Cio-LAS
CH3(CH2)11CsH4SO3Na), the main representative of the group, in a concentration range
between 0.2 and 4.5 mg L. Precision was determined using triplicates of seawaterwith
distilled water (salinity ~20) spiked with sodium dodecylbenzenesulfonate (100 mg L™)
(coefficient of variation ranging from 1.1 to 5.7%). The method detection limit (0.04 mg L™)
was three times the standard deviation of the field blank concentrations (Quevauviller et al.,
1992).

The homolog series of LAB between C;o and Cy4 were identified in sediments based
on individual mass spectrum and retention times, and quantification was performed using the
internal standardization method (UNEP, 1992), in a concentration range between 2.5-5000 ng
mL™. LAB isomers were identified using an industrial sample provided by the company
Deten® (the only LAB manufacturer in Brazil). Quality control was performed based on
analysis of the procedure blank, recovery of surrogate standard, and fortified duplicate
samples. The trace concentrations found in the blank were subtracted from the samples. The
recovery of surrogate standard (1-C;,-LAB) ranged from 40.5% to 83%. Duplicate samples
were fortified with a solution containing all analytes and the recovery of individual
compounds ranged from 64% to 93%. Coefficient of variation for these analytes ranged from
3.2 to 10.7 %. The limit of quantification (LQ) was established from the ratio between the
most diluted concentration of the analytical curve to the mass of sediment extracted,
resultingin 0.17 ng g~ * dry weight (dw) for all analytes. In this study, all quality control
parameters were within the acceptable limits proposed for international environmental

monitoring programs (e.g., Lauenstein and Cantillo, 1998).
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Diagnostic ratios (LAB)

The ratio between concentrations of internal (phenyl group at positions 5 and 6) and
external (positions 2, 3 and 4) isomers (I/E ratio) were calculated using the equation 1 in order
to evaluate the LAB degradation (Takada; Ishiwatari, 1990):

6—Cp+ 5—Cp, (1)
4—Cp+3—Cp+2—-Cp,

I/E, =

where “n” is the number of alkyl carbonsand numbers 2, 3, 4, 5, and 6 refers to the position in
which the phenyl group binds to the n-alkane.

Laboratory and field studies have shown that external isomers degrade faster than
internal isomers (Eganhouse et al., 1983; Takada; Ishiwatari, 1990). Therefore, I/E, ratio
tends to increase as biodegradation progresses. This ratio is also used to assess the degree of
treatment of domestic sewage: none or not adequate treatment results in a I/E, ratio lower than
or close to 1;secondarily treated effluents results in higher I/En ratio, varying from 2 to 7,
mainly due to facilitated microbial degradation (Takada; Eganhouse, 1998). These authors
also suggested that I/E, ratio is properly related to the degree of LAB degradation (D),

calculated using the following logarithmic equation (equation 2):

D (%) =81xlog (I/E ) + 15 (2)

The I/E, ratio is positively and exponentially correlated with the percentage of
degradation of the LAB, that is, the greater the degradation of LAB, the greater I/E, ratio
(Takada; Eganhouse, 1998).

Statistical analysis

Mann-Whitney unilateral (a/2 = 0.05) test was used to compare medians CSO, SPM
concentrations, POC contents, LAS and LAB concentrations, in addition to LAB degradation,
between dry and wet season. Spearman's order correlation analysis (o = 0.05) was used to
assess whether the CSO of the ETEs increases significantly with the MCP in the city of
Recife and to assess whether there is a relationship between SPM/OC versus LAS. Statistical

analyses were performed using Minitab and BioEstat 5.0 softwares.
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Results

Sewage outflow from STPs to CES

Sewage outflow from Cabanga, Peixinhos and Mangueira STPs ranged from 0.23 to
0.79 m* s (median: 0.32 m®s™), from 0.11 to 0.54 m*® s™* (median: 0.28 m* s™*) and from 0.03
to 0.06 m® s (median: 0.04 m* s™), respectively, from November 2015 to June 2019 (Figure
SM1). Regarding the mediansewage outflow was significantly higher during the wet season
than that during the dry season for Peixinhos (Mann-Whitney, U test = 126; p = 0.003) and
Mangueira (Mann-Whitney, U test = 147; p = 0.01) STPs (Figure SM1). There was no
significant difference in the seasonal sewage outflow from Cabanga STP (Mann-Whitney, U
test = 205; p = 0.19)(Figure SM1). Cumulative sewage outflow (CSO) ranged from 7.10 x 10*
m* month™ (Mangueira STP) to 2.04 x 10° m® month™ (Cabanga STP). CSO for each STP
was significantly and positively related to monthly cumulative precipitation (MCP) in the
Recife city (FigureSM2): Mangueira (rs = 0.41, p = 0.005, n = 44), Peixinhos (rs = 0.55, p =
0.0001, n = 44) and Cabanga (rs = 0.51, p = 0.003, n = 31) (FigureSM2). However, for STP
Cabanga, data from June 2018 to June 2019 did not show this relationship (Figure SM2).
During these months, there was an increase in CSO, but this was not related to rainfall, and
this may be related to an improvement in the city's sewage collection by this STP during this

period.

Water

The SPM concentrations ranged from 16.7 to 144 mg L™ (median: 58.7 mg L™) and
from 23.8 to 80 mg L™ (median: 56.3 mg L™) during the dry and wet season, respectively
(Figure 2A). There was no significant difference in SPM between the studied periods (Figure
2A). In the dry season, POC content ranged from 12.7 to 35.5% (median: 22.6%) and in the
wet season varied from 3.93 to 39.1% (median: 15.1%) (Figure 2B). Unlike SPM, the POC in
dry season was significantly higher than that in wet season (Figure 2B). POC was not
significantly related to SPM concentration during the dry (rs = -0.23, p = 0.32, n = 21) and
wet season (rs =-0.10, p = 0.61, n = 28).

Concentrations of LAS along the CES ranged from 0.05 to 1.53 mg L-1 (median =
0.13 mg L™) and from 0.05 to 1.25 mg L™ (median = 0.11 mg L™) during the dry and wet

seasons, respectively (Figure 3). High median LAS concentrations (higher than 0.2 mg L™
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were observed in stations under influence of sewage plume from Cabanga STP (St. #2) and in
the river's confluence (St. #1) at both seasons, and in the St# 3 during the wet season (Figure
3). Intermediate median LAS concentrations (from 0.11 to 0.2 mg L™) were observed in the
middle estuary of the Capibaribe River in the Sts. #3, #6 and 7 during the dry season (Figure
3). In contrast, low median LAS concentrations (< 0.11 mg L™) were observed in the lower
estuary of CES (Sts. #4 and #5) at both seasons and in the middle estuary of Capibaribe River
(Sts. #6 and #7) during the wet season (Figure 3). LAS concentrations in the middle estuary of
Capibaribe River (Sts. #6 and #7) and in the lower estuary (St. #4) were significantly higher
during the dry season than those during the wet season (Figure 3). There were no significant
differences between seasons for the other stations (Figure 3). In spite of this, during wet
season, higher concentrations were observed at Sts #2 and #3 (Figure 3). LAS concentrations
were significantly, positively related to SPM (Spearman's rank coefficient; rs = 0.49, p =
0.014, n =24) and POC (Spearman's rank coefficient; rs = 0.61, p = 0.007, n =18)
concentrations during the dry season after the exclusion of some LAS outliers (Figure SM3A,
B). In contrast, there was no significant relationship between these parameters during the wet
season (Figure SM3C, D).
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Figure 2. Boxplot with particulate matter in suspension (SPM, mg L™) (A) and particulate organic carbon (POC,
%) (B) in waters from Capibaribe Estuary System — NE Brazil, during the dry and wet seasons. Black dots:
outlier.
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Figure 3. Boxplot of Linear Alkylbenzene Sulfonates (LAS, mg L™) in water samples from Capibaribe Estuary
System collected at 7 stations during dry (October to December/2022) and wet (April to June /2022) seasons.
Black dot: outlier. DS: Dry season; WS: Wet season. Data in red means that they are statistically different.

Sediment

Sedimentary parameters (mud and OC contents) and total LAB concentrations
(OLAB) of samples collected during the dry season (October 2020) have already been
published (Arruda-Santos et al., 2023). Sediments collected during the wet season (June
2023) exhibited mud content ranging from 0.17 to 98% (median: 66.3%) and OC content
ranging from 0.43 to 2.61 (median: 1.91%) (Table 1). The St. #1 was classified as sand (<5%
mud), St. #2 as muddy sand (25-50% mud), St. #3 as sandy mud (50-75% mud) and St. #4 as
slightly muddy sand (5-25% mud) (Flemming, 2000). The highest mud contents were
recorded at St. #5 being classified as slightly sandy mud (75-95% mud), and at Sts. #6 and #7
with a mud >95% (classified as mud) (Table 1).

Relative to YLAB ranged from 91 to 2489 ng g™'dw (median: 501 ng g™ dw; Figure
4). This median was lower than that observed during the dry season (783 ng g-1 dw; Arruda-
Santos et al., 2023). Y LAB was predominantly composed by C;3 and C;, homologs (mean of
38 + 3% and 34 * 1%, respectively), followed by C11 (mean 24 + 2%), Cyo (mean 4 + 1%),
and Cy4 (mean 0.2% £ 0.1%) (Table SM1). The same pattern was also observed for sediments

collected in the dry season (Arruda-Santos et al., 2023).The log > LAB was significantly and
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positively related to the muddy fraction (excluding St. #2) (Spearman rank coefficient; rs =
0.83; p = 0.04; n = 6) and sediment OC content (Spearman rank coefficient; rs = 0, 88, p =
0.008, n = 7). This contrasts with the result observed during the dry season, when log > LAB
was not significantly related to either of these two sedimentary parameters (Arruda-Santos et
al., 2023).

Table 1. Sedimentary mud and organic carbon (OC) contents of samples collected during the dry season (DS)
and wet season (WS). Group of samples according to localization in the Capibaribe Estuarine System (CES)
(Arruda-Santos et a., 2023). Legend: ETM = estuarine turbidity maximum.

Groups Mud (%) OC (%)

DS WS DS WS
(G4) ETM (#7) 13.1 915 1.05 2.61
(G2) Close to sewage sources
#6 21.7 83.7 2.24 2.05
#3 40.8 63.1 1.91 1.91
#2 16.6 41.9 1.06 2.53
(G1) Lower estuary
#4 96.0 20.4 1.56 0.85
#5 99.2 91.1 1.91 1.68
(G3) River's confluence (#1) 7.60 0.17 0.55 0.43

There was observed an interesting seasonal variation of sedimentary Y LAB (Figure 4).
Sediments from ETM zone and close to sewage sources showed ) LAB concentrations during
the wet season higher than those during the dry season, except St. #3 (Figure 4). In sediments
from the lower estuary and from the river's confluence, there was no clear pattern for seasons
(Figure 4). Comparing the groups, it is possible to observe important differences in
sedimentary Y LAB concentrations (Figure 4). The groups 4 (ETM zone) and 2 (close to
sewage sources) exhibited median YLAB concentrations (1499 and 1131 ng g™ dw,
respectively) higher than those in the other groups (319 and 189 ng g™ dw for groups 1 and 3,
respectively).

Ratios I/E were calculated for the most abundant LAB groups and varied from 1.4 to
2.0 (I/E1;), from 1.9 to 3.4 (I/E;2) and from 2.5 to 4.9 (I/Ey3) (Table SM1). Degradation rate of
LAB ranged from 27 to 43% for C11, from 38 to 58% for C12 and from 47 to 71% for C13
(Table SM1). The overall median rate was 47%. There is no significant difference in the
degree of degradation of these compounds between dry (data from Arruda-Santos et al., 2023)

and wet (present study data) seasons (Mann-Whitney, U test=0.79, p = 0.43).
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Figure 4. Total Linear Alkylbenzenes (Y LAB) concentrations in sediments samples from Capibaribe Estuarine
System collected from 7 stations during dry season (October/2020, data from Arruda-Santos et al., 2023) and wet
season (June/2022).

Discussion

Seasonal outflow of sewage to CES

Median sewage outflow from STPs to CES (ranging from 0.04 to 0.32 m® s™%) was
high when compared with the discharge observed during 95% of the time (Qgs) for the rivers
(Capibaribe, Tejipio and Beberibe) draining into estuary. Qgs was higher than or equal to 0.45
m?* s™ for Capibaribe River, 2.9 x 10° m® s for Tejipi6 River and 4.3 x 10° m® s™ for
Beberibe River (ANA, 2017). The major river (Capibaribe) exhibits a median discharge of
1.42 m® s™during the dry season (Schettini et al., 2016b). In this season, the median sewage
outflow from one point source (Cabanga STP) was equivalent to about 22% of the Capibaribe
River discharge. This indicates that rivers draining into CES have a very limited potential to
dilute effluents from STPs during low river discharge periods and the ebbing phase of
semidiurnal tidal cycles (period of 12.41 hours; Schettini et al., 2016b). Thus, the tidal prism
(i.e., the volume of seawater that flows into estuary during the flooding phase) is the major
force that dilutes effluents from STPs in the CES. In the river's confluence area of CES
(Figure 1), the tidal prism ranges between 189 m*® s? during the neap tide and 308 m® s

during the spring tide.
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Sewage outflow from STPs to CES varies seasonally according to the monthly
cumulative precipitation in the Recife city (Figure SM2). Recife is a highly urbanized city
(65% of urban area) and it has a large network (1.558 km; PCR, 2017) of underground
pipelines that transport the urban drainage to channels and directly to CES. An unknown
extension of these underground pipelines is illegally connected to the basic sanitation system,
increasing the outflow from STPs to CES and decreasing the efficiency of sewage treatment
(COMPESA, 2023).

Contamination by LAS of surface waters from CES

The significant correlation between LAS and SPM/POC concentrations observed
during the dry season probably reflects the eutrophication induced by the release of nutrient-
rich domestic sewage. At CES, primary productivity during the dry season is high (92 mg C
m? h'; Feitosa and Passavante, 1991) since there is a low riverine-dilution of nutrient-rich
sewage. During the wet season, this relationship (LAS vs. SPM/POC and likewise the
induction of primary productivity by sewage input) is masked by the increase in river flow
and surface water turbidity, diluting sewage and reducing productivity primary planktonic
(9.2 mg C m? h*; Feitosa; Passavante, 1991).

The observed concentration range at CES (0.05 to 1.53 mg L™, median 0.12 mg L™)
was similar to those reported for other Brazilian areas considered contaminated by detergents,
such as Santos Estuary -Brazil (0.11-0.97 mg L™, median 0.33 mg L™; Silveira et al., 1982),
Cananéia Estuary - Brazil (0.15 - 8.47 mg L™, median 0.26 mg L™; Aidar et al., 1997),
Macacu River — Brazil (0.01 - 0.16 mg L™, median 0.04 mg L™; Eichhorn et al., 2002). In a
world scenary CES is comparable Sea Mediterranean in the Fos Gulf (0.2 - 0.8 mg L™; Benon
et al., 1976) and in Triesti Gulf (0.15 — 0.8 mg L™*; Majori et al., 1968), and less contaminated
than Houay Mak Hiao River — Vietnam (2.0 - 5.0 mg L™; Whelan et al., 2007).

In the CES, the LAS concentrations mainly reflect the inefficient removal of LAS by
primary sewage treatment in Cabanga STP (ANA, 2017) and the high use of detergents by
urban population of Recife. Based on sewages arriving at Mangueira STP, the untreated
domestic effluent from urban population of Recife exhibits average LAS concentrations of 4.8
+ 0.8 and 3.2 + 1.5 mg L™ during dry and wet seasons, respectively (Bonfin et al., 2016).The
low concentrations of LAS in the lower estuary of CES reflect the high dilution by tidal

prism, as mentioned earlier.
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The main seasonal differences in LAS concentrations were observed at stations under
the influence of the plume (Sts. #1, #2, #3 and #6) and at the ETM station (St. #7) (Figure 3).
During the wet season, a dilution of contaminants is expected due to the increased flow of
rivers and estuaries by rainwater (Montuori; Triassi, 2012; Lemos et al., 2014). On the other
hand, rain tends to increase the urban drainage, as well as the flow of sewage released by
ETEs (Figure SM1), increasing the entry of LAS into the CES. Therefore, there is
competition between the dilution and entry processes, what could explain the wider variation
between replicates samples during the wet season. On Sts. #2 and #3 there was a considerable
increase in LAS concentrations in the wet season (Figure 3), probably resulting from the
increase in flow, mainly from the ETE Cabanga, therefore the predominant input factor in
these stations. In contrast, at Sts. #6 and #7, there was a significant reduction in LAS
concentration with the dry-wet shift (Figure 3), and this probably reflects the dilution by the
increase in the flow of the Capibaribe river, whose average increases considerably in the dry
period (1.42 m* s™) for the wet season (11.3 m*® s™) (Schettini et al., 2016b). St. #1, an
influence of the dilution factor was also observed (Figure 3), but in a much smaller
proportion, probably due to the increase in the flow mainly of the Tejipid river, during the wet
season. The lower estuary does not show a defined seasonal pattern, probably due to the
greater oceanic influence.

The European Union and Austria have defined limits for LAS concentration in surface
water, as 0.35 and 0.27 mg L™, respectively (Waters; Feijtel, 1995; Clara et al., 2007). There
is no regulations or directives in Brazil about safe limits of LAS in effluents and surface
water, but just for the total concentration of anionic surfactants, determined by the method of
active substances to methylene blue (MBAS). The National Council for the Environment -
CONAMA (BRASIL, 2005; 2011) proposed that the concentration of MBAS species in saline
and brackish waters should not exceed 0.2 mg L™. For treated effluents, no limit has been set
for these substances (BRASIL, 2005; 2011). In the present study, some stations exceeded
those proposed concentrations. These compounds are highly toxic (Verge et al., 2001;
Venhuis; Mehrvar, 2004) and can threaten the health of environment, causing significant
losses of biodiversity and water quality in the region. Concentrations of LAS higher than 0.36
mg L™ has a negative impact on survival of heterotrophic and ciliated nanoflagellates
(Fairchid et al., 1993). Concentrations between 0.02 and 1.0 mg L™ of LAS may cause
damage to the functioning of the gills of fish, causing excess secretion of this organ (Venhuis

and Mehrvar, 2004).Studies have reported alterations in swimming patterns, locomotor
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activity, and changes in exploratory and social behavior in fish exposed to concentrations at
2.5 mg L™ or higher (Barbieri et al., 2005; 2008). In addition, the accumulation of these
substances in water bodies can cause a decrease in dissolved oxygen, reduction in light
permeability and water surface tension, and even increase the concentrations of other
pollutants, causing an impact on the aquatic environment and possibly in organisms (Haigh,
1996; Penteado et al., 2006). This study did not evaluate toxicity upon organisms but such

concentrations suggest that some effects may be occurring.

Contamination by LAB in surface sediments from CES

The significant correlation between LAB and mud and OC content, confirm that grain
size is an important factor for the accumulation of these contaminants. Similar correlation was
also recently observed for polycyclic aromatic hydrocarbons (PAH) accumulation in a tropical
estuary (Arruda-Santos et al., 2018). This phenomenon was not observed in the dry season
(Arruda-Santos et al., 2023), where the highest concentrations of LAB were found in sandy
sediments, with proximity to sewage sources being more important than granulometric
factors.

Total LAB concentrations in sediments ranged from 287-1349 ng g™* dw (Median: 783
ng g dw) in the dry season (Arruda-Santos et al., 2023), and from 91.2 to 2489 ng g™ dw in
the wet season (median: 501 ng g™* dw) (Figure 4). Sediments from both seasons are classified
as moderately contaminated, according to the proposed four levels: low (< 200 ng g™ dw),
moderate (200 — 2000 ng g™ dw), high (2000 — 6000 ng g™ dw), and very high (> 6000 ng g™
dw) (Arruda-Santos et al., 2023). Exceptions were at Sts. #2 and #6, wet season, classified as
highly contaminated (Figure 4).

The highest concentrations were recorded in the wet season, with a significant increase
in stations influenced by sewage plume (Group G2 - Sts. #2 and #6) and within the ETM
(Group G4 - St. #7) (Figure 4). At these sites there was also an increase in the mud and OC
contents (Table 1), suggesting a modification of the matrix. This could be resultant of bottom
disturbance due to turbulent water caused by rain, in addition to the increased outflow from
STPs (Figure 5). The probability of mistakes during sampling is low because every local was
selected with the aid of a GPS.

The St. #2 is located in front of Cabanga ETE (Figure 1). The increase in LAB
contamination (218%) at this station is probably due to the increased outflow of this ETE

during the wet season (Figure SM1), as also observed in water for the LAS. This seasonal
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pattern of surfactant concentration in sediments, close to a STP, was also observed at
Guadalete estuary, Spain (Lara-Martin et al., 2010). Furthermore, the increase in mud content
(43%) and OC (2.53%) during the wet period may have influenced a greater LAB retention in
the sediments from this station.

St. #6 is located in front of an untreated sewage source. The highest concentration of
> LAB (49%) during the wet season, probably to be related to increased discharge of the
Capibaribe and Beberibe rivers in this period. These rivers are visibly affected by human
action, mainly due to the release of urban effluents (Aradjo Freitas et al. 2018). Furthermore,
the deposition of these contaminants is favored by the increase in the sludge content, from
22% (dry) to 90% (wet).

The St. #7 is located within the ETM. The increase in Y LAB (35%) in relation to the
dry season in this area, probably related to the increase in the flow of the Capibaribe River,
associated with the tidal cycle, which carries contaminants from the lower to upper portion of
the estuary. Due to the characteristics of the ETM, these compounds are retained in the water
column, and are subsequently deposited in the sediments (Arruda-Santos et al., 2023). As in
the other seasons, the high content of mud and OC recorded in the wet season (Table 1) may
also have influenced the retention of these contaminants in the area.

Despite St. #3 being under the influence of the sewage plume (Group G3), an inverse
pattern was observed than those reported in Sts. #2 and #6 (Figure 4). This season, showed a
45% reduction in LAB concentration during the wet season (Figure 4), although the
proportion of sludge increased (Table 1). Since the hydrodynamics changed during wet
season, it is possible that surficial sediments were removed and dispersion and transport of
SPM were favored, avoiding new contamination. This hypothesis is corroborated by the fact
that LAS in waters from this site figured out in the highest concentrations, but it was not
deposited in sediments.

In general, the confluence and lower estuary stations showed the lowest
concentrations. However, comparing the periods it was seen that St. #1 recorded a lower
concentration during the wet season (91.2 ng g™ dw) compared to the dry season (286 ng g™
dw). This is probably related to the very low level of mud (0.2%) reported in the region,
which does not favor the accumulation of these contaminants (Arruda-Santos et al., 2023). In
addition, it is an area with strong turbulence (due to tidal action) and low depth, which

difficult the adsorption and deposition of these compounds.
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St. #4 lower LAB contamination was also observed in the wet period, and this may be
associated with local hydrodynamics, since the strength of the tide and currents favor
dispersion and transport contaminants to more sheltered areas of the port and/or interior of the
estuary (Maciel et al., 2015).

On the other hand, St. #5 showed a higher concentration of these contaminants during
the wet season (Figure 4). This is probably related to a greater accumulation of sewage
observed during sampling in this more sheltered area of the port, possibly coming from the
innermost areas of the estuary. Contaminants being adsorbed and/or deposited in the
sediments probably were favored by the grain size factor (98% mud).

Degradation processes as well as concentrations of contaminants in wastewater and
aquatic environments are strongly dependent on environmental factors such as precipitation,
temperature, and/or salinity (Traverso-Soto et al., 2014). In the case of degradation,
Temperature is the most relevant factor to degradation and it is expected to vary depending on
the period of the year (Traverso-Soto et al., 2014). Its influence was observed in laboratory
experiments with LAS degradation increasing in summer temperatures (25°C) compared to
winter (10°C) (Ledn et al., 2004; Ledn et al., 2011). Same pattern was observed in estuaries
(Lara-Martin et al., 2010). This effect was not observed in the CES, which showed a high
degree of degradation (I/En ratio > 2) for dry (Arruda-Santos et al., 2023) and wet (Table
SM1) periods. This is probably due to the constant high temperatures of surface water (26 -
30 °C) regardless of the season of the year (Noriega et al., 2015), which can favor the
degradation of LAB, in addition to the heterotrophic conditions observed in the CES (Noriega
et al., 2013), which can also stimulate degradation. Another possibility, discussed previously
in details (Arruda-Santos et al., 2023), is that degradation could take place before sewage
being released into the estuary, and compounds might be preserved in anoxic sediments
(Somerfield et al., 2003; Costa et al., 2021a).

Toxicity of LAB is low and do not present major risks to biota (OECD, 2002), but the
main point is that the occurrenceof these compounds indicates the presence of sewage, which
commonly carries pathogenic microorganisms, in addition to several potentially toxic
contaminants (metals, drugs, aromatic hydrocarbons, among others), which might endanger
the health of ecosystems and local population. The complexity of chemical reactions that
occur in a natural environment is increased in the presence of organic matter (Artifon et al.,

2019), reinforcing the idea that these organic compounds, although with low toxicity, can
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favor complex reactions or processes of adsorption and /or retention of other compounds with
greater toxicity.

Conclusion

The Capibaribe Estuarine System is chronically impacted by surfactants from urban
effluent. The surface waters at CES can be considered polluted by LAS with concentrations
above the limits established by current resolutions, evidencing the potential risk of these
compounds to local organisms. Seasonal differences in the water matrix were clearly observed
only at stations under high water river flux influence, where there was a decrease in LAS
concentration during the wet season. For the other stations, it seems there are a competition
between dilution process (decreasing LAS) and urban runoff (increasing LAS). Sediments
from CES are moderately contaminated by LAB, CES sediments are moderately
contaminated by LAB, with substantial increases/decreases in concentrations between the
studied periods. No seasonal difference was observed in degradation processes. The
distribution of both LAS and LAB are mainly related to the proximity of the source (sewage
plume), presence of the ETM, and contamination is influenced by the hydrodynamics. In view
of current data and potential toxicity of LAS, it is essential to increase the expansion of
sewage treatment capacity and coverage in the region in order to reduce contamination of this

estuary.
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Figure SM1:Sewage outflow from Cabanga , Peixinhos and Mangueira sewage treatment plants between

November 2015 and June 2019 during the dry (DS) and wet (WS) seasons. Values inside the boxplots represent

the medians.
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Figure SM2: Cross-plot of monthly cumulative sewage outflow (CSO) from Cabanga, Peixinhos and Mangueira

sewage treatment plants versus average monthly cumulative precipitation in the Recife city between November

2015 and June 2019.
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concentrations (POC, mg L™) versus linear alkylbenzene sulfonates (LAS, mg L™) during the dry (A, B) and wet

seasons (C, D).
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Table SM1: Linear alkylbenzene homologues concentrations (LAB, ng g™*dw) and diagnostic ratios forsediment

samples from Capibaribe Estuarine System, during the wet season.

Sampling stations

1 2 3 4 5 6 7

[LAB, ng g'dw]

>-Cio 55 95 175 41 18 87.6 82.2
>-Cu1 23.8 582 112 28.7 116 481 456
>-Ci2 29.2 873 174 499 174 686 597
>-Ci3 325 936 194 63.1 191 753 585
>-Cia 02 34 08 03 24 23 14
YLAB? 91.2 2489 498 146 501 2010 1722
I/E1; ratio 20 16 19 22 14 16 19
Di1 (%) 40 32 37 43 271 32 37
I/Eqoratio 31 22 25 30 19 21 34
Di, (%) 55 43 47 54 38 41 58
I/E13 ratio 30 238 30 36 25 25 49
Dis (%) 54 51 53 60 47 47 71

®LAB: sum of the 26 LAB congeners ranging from Cy 10 Cy,
I/E,= LAB internal-to-external ratios; n= number of alkyl carbons; D, = degradation rates of LAB
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7  MANUSCRITO 3: EFEITO SUBLETAL E LETAL DO SURFACTANTE
DODECILBENZENO SULFONATO DE SODIO LINEAR (C,-LAS) E DO SEU
PRECURSOR DODECILBENZENO LINEAR (C12-LAB) NO
DESENVOLVIMENTO EMBRIOLARVAL DO DANIO RERIO UTILIZANDO
BIOMARCADORES MORFOLOGICOS E COMPORTAMENTAIS

Resumo

Em virtude da sua participagcdo majoritaria nas formulacdes de detergentes e do seu elevado
consumo mundial, o surfactante anionico alquilbenzeno sulfonato linear (LAS) se tornou um
dos principais componentes dos efluentes domésticos juntamente com o Seu precursor 0O
alquilbenzeno linear (LAB). A associacdo entre esses dois compostos acorre devido a
sulfonacdo incompleta que acontece durante a producdo do LAS. O destino final desses
contaminantes acaba sendo as esta¢des de tratamento de esgoto (ETES), 0s estuarios e 0s rios,
despertando assim o interesse de pesquisadores da area ambiental em relacdo as suas
concentracdes no ambiente e seus eventuais efeitos deletérios. Diante disso, o0 presente estudo
avaliou a toxicidade letal e subletal do dodecilbenzeno sulfonato de sddio linear (C1,-LAS) e
do seu precursor dodecilbenzeno linear (C1,-LAB), principais representantes do LAS e LAB,
respectivamente, para embrides e larvas do peixe Danio rerio expostos a concentracdes
consideradas ambientalmente relevantes (0,5 — 18 mg L™) em &reas com despejo continuo de
esgotos. Taxas de letalidade, atrasos no desenvolvimento embriolarval, frequéncia de
anormalidades e efeitos comportamentais foram analisados. Foi verificada mortalidade
significativa para as larvas expostas ao Ci,-LAS, apresentando uma concentracdo letal a 50%
dos individuos (CL50qg,) igual a 11,05 mg L™. Enquanto que nos ensaios com o Ci»-LAB
obteve-se apenas 10% de mortalidade dos individuos apds 96 horas. Em relacdo aos efeitos
subletais, ambos compostos apresentram reducdo significativa no indice de desenvolvimento
morfolégico (GMS) a partir da concentragdo de 0,5 mg L™, quando comparados aos controles.
Esse parametro mais sensivel nas larvas expostas ao C1,-LAS. Ambos 0s compostos causaram
anormalidades no desenvolvimento, porém a frequéncia e a quantidade de anomalias
encontradas nos organismos expostos ao C1,-LAS foram maiores do que aqueles expostos ao
C12-LAB, indicando um maior potencial toxico do LAS para o Danio rerio. Ainda foi
possivel identificar diferengas patoldgicas em relacdo a esses dois contaminantes, enquanto o

C12-LAS causou bradicardia e provocou atraso na eclosdo das larvas o Ci,-LAB causou
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taquicardia e promoveu a eclosdo precoce. Outra diferenca observada foi em relacdo ao efeito
comportamental, os individuos expostos ao C1,-LAS ndo apresentaram nenhuma alteragdo no
padrdo natatorio, enquanto que aqueles expostos a determinadas concentracdes de Ci,-LAB
exibiram hiperatividade. Diante disso, 0 presente estudo demonstrou que 0 uso extensivo de
LAS e LAB juntamente ao descarte no ambiente aquético podem afetar seriamente o
desenvolvimento e a sobrevivéncia dos organismos, principalmente nos seus estagios iniciais

de vida.

Palavras-chave: Surfactante aniénico, indicadores de esgoto doméstico, dodecilbenzeno,
toxicidade, efeitos subletais, letalidade.

Introducéo

Nos Ultimas décadas, a populacdo mundial vem aumentando exponencialmente e, com
esse crescimento, ha um aumento de substancias toxicas presentes no ambiente aquatico. A
presenca difundida desses compostos esta relacionada ao seu uso extensivo e a sua incompleta
remocao em estacdes de tratamento de esgoto (ETES) (Kasprzyk-Hordern et al. 2009; Hawash
et al., 2023; Arruda-Santos et al., 2023). Alguns estudos tém revelado que os esgotos podem
conter um grupo de poluentes organicos emergentes, incluindo Farmacos e Produtos de
Higiene Pessoal (em inglés Pharmaceuticals and Personal Care Products - PPCPs), podendo
citar os detergentes, desinfetantes, protetores solar, analgésicos e antibidticos (Niu et al.,
2016; Ebele et al., 2017, Hawash et al., 2023).

Os detergentes domésticos estdo entre o0s contaminantes com maior impacto
ambiental, pois estima-se que 2 bilhdes de quilos por ano séo usados em todo o mundo
(Sabrino-Figueroa, 2018). O detergente € um composto quimico de estrutura complexa que €
formado por um surfactante, sendo os alquilbenzenos sulfonatos lineares (LAS) considerados
os surfactantes aniénicos lideres no mercado mundial (Perales et al., 1999; Rosety et al.,
2001). Esse grupo de compostos € comumente utilizado em produtos de limpeza, numa
concentracdo tipica de 1 a 37% (HERA, 2012). Os sabdes em po, por exemplo, contém entre
3 e 22 % de LAS na composicdo e os detergentes para lavar louga entre 2 a 30% (HERA,
2012). Os LAS sdao produzidos a partir da sulfonagédo dos alquilbenzenos lineares (LABs) que
sdo compostos intermediarios na producdo dos mesmos. No entanto, durante o processo de

sulfonacdo, 1 a 3% dos LAB néo reagem, permanecendo na composicao final dos detergentes,
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sendo introduzidos juntamente com os LAS nos ambientes aquaticos através de descargas de
esgotos domeésticos.

Esses compostos apresentam cadeia alquilica contendo normalmente de 10 a 14
atomos de carbono, onde um grupo fenil (LAB) ou sulfofenil (LAS) pode ser anexado em
varias posicOes de isdmeros (geralmente entre 2 e 7) (Fountoulakis et al. 2009, Gomez et al.
2011). Em estudos ambientais € de suma importancia associar a presenca dos contaminantes
com os potenciais efeitos sobre a biota.

Segundo o relatorio da Organizacdo para Cooperacdo Econdmica e Desenvolvimento
(Organization for Economic Co-operation and Development — USA) (OECD, 2002), que teve
como base os varios testes de toxicidade realizados com peixes, insetos, algas e crustaceos
(GLEDHIL et al., 1991), os LABs ndo apresentam toxicidade significativa para estas espécies
na concentragdo méaxima de 1 mg L™, A excecdo foi observada apenas para Daphnia magna,
que apresentou alteracGes no crescimento e reproducédo a partir da concentracdo de 0,009 mg
L™ (GLEDHIL et al., 1991). Em contraste, a acdo ecotdxica do LAS pode ocorrer a partir da
concentracdo 0,27 mg L™ em diferentes niveis tréficos do ambiente aquético (HERA, 2013).

Alguns efeitos nocivos do LAS reportados na literatura sdo: inibicdo da atividade de
enzimas importantes como esterases e fosfatases (Nkpondion et al., 2016), modificagdes nos
receptores nervosos de peixes que provocam distlrbios na alimentacdo e termorregulacdo
(Bardach et al., 1965), efeito inibitdrio significativo no sucesso da fertilizacdo (Rosety et al.,
2001; 2003), alteracGes na permeabilidade das membranas celulares, bem como inibicéo e
modificacdes no tecido epitelial das branquias (Bao-Quey; Dar-Yi, 1994; Venhuis; Mehrvar,
2004). Alem disso, os surfactantes anidnicos induzem reagBes inflamatorias e estresse
oxidativo (Susmi et al., 2010; Mustapha; Bawa-Allah, 2020) e concentragdes elevadas desses
contaminantes produzem lise celular e causam a morte de organismos sensiveis (Sandbacka et
al., 2000).

Apesar do atual conjunto de dados que se tem a respeito dos efeitos deletérios dos
LAS e LABs nos organismos aquaticos, os efeitos em peixes tém sido estudados
principalmente em juvenis e adultos (Ribelles et al., 1995a;b; Rosety et al., 1997, 2000;
OECD, 2002; Mustapha; Bawa-Allah, 2020), enquanto que 0s estagios inicias de
desenvolvimento tém recebido pouca atencdo (Vaughan; Van Egmond; 2010; Wang et al.,
2015). As fases iniciais de vida dos peixes sd0 mais sensiveis aos contaminantes quimicos (Di
Giulio; Hinton, 2008), o que fez com que os testes utilizando as fases embriolarvais do Danio

rerio se tornassem um importante modelo biol6gico para avaliagdo de toxicidade de efluentes,



125

de moléculas especificas isoladas, ou de misturas ambientais complexas em estudos de
monitoramento ambiental (Embry et al.,2010; Wang et al., 2015; Alves et al., 2021). Desta
forma, o objetivo deste trabalho foi avaliar a toxicidade do dodecilbenzeno sulfonato de sodio
linear (C1,-LAS) e do dodecilbenzeno linear (C12-LAB) para as fases embriolarvais do Danio
rerio considerando biomarcadores morfoldgicos e comportamentais expostos a concentracoes
que podem ser ambientalmente relevantes para areas onde ha langcamento de esgoto bruto (0,5
—18mg L™).

Materiais e Metddos
Cultivo dos organismos

Os reprodutores do D. rerio foram cultivadas no Laboratério de Ecotoxicologia
aquatica da Universidade Federal de Pernambuco, onde foram mantidos em aquarios de 100 L
e alimentados quatro vezes ao dia com racdo 40% de proteina de peixe e nauplios recém-
eclodidos vivos de Artemia salina. A qualidade da agua do cultivo foi mantida assegurando-se
a concentragdo de amdnia total abaixo de 0,2 mg L™, pH variando entre 6,5 a 7,5, oxigénio
dissolvido 6,0 + 0,4 mg L™ (média + desvio padréo) e temperatura 28 + 0,5 °C (média +
desvio padréo).

Os ovos fertilizados foram obtidos do plantel com propor¢do de uma fémea madura
para trés machos, que foram separados na tarde anterior ao experimento em um aquario de 15
L. Apos a desova e fertilizacdo ao amanhecer, foi realizada uma triagem e a selecdo dos ovos
fertilizados foi feita através da observacdo direta em um estereomicroscopio Zeiss ® com50 X
de magnificacdo. A taxa de fertilizacdo foi superior a 90% e os ovos foram utilizadoscom até
4 horas pos-fertilizacdo (hpf).

Preparo das solugdes

A solucdo estoque do Cio- LAS (pureza > 80%) foi preparada em agua ultrapura na
concentracdo de 100 mg L™. Posteriormente, foram feitas oito diluicdes em &gua de cultivo,
obtendo-se para os tratamentos as concentragoes: 0,5mg L% 25mgL? 50mgL? 75mgL
110,0mgL? 125mg L™ 150 mg L™ e 18mg L™ . Em relacio aos LABs foi preparada uma
solugdo estoque do Ci,-LAB (pureza > 99%) (200 mg L™), em dimetilsulféxido (DMSO)
utilizado como co-solvente, por este ser um composto pouco sollvel em agua (DETEN

QUIMICA S.A., 2013). Em seguida, foram preparadas em agua de cultivo as concentracdes
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para 0s tratamentos de exposic&o: 0,5mg L™, 50mg L™ 7,5mgL™ 10,0 mgL™ 12,5 mg L™,
15,0 mg L™ e 18mg L™. As concentracdes escolhidas nesse estudo foram baseadas na faixa
das concentragdes de LAS que podem ser encontradas em aguas superficiais que recebem

diariamente esgotos sem tratamento prévio (0,5 — 18 mg L™).

Exposicéo dos embrides

Cada tratamento envolveu a exposicdo de 20 individuos em placas de cultivo de
células de 24 pocos, sendo quatro individuos mantidos como controles internos, conforme o
método previsto na OECD 236 (OECD, 2013). Para cada teste de LAS e LAB, duas placas de
controle com 24 embribes cada foram analisados e comparados com placas dos tratamentos, a
exposicdo ao LAB ainda envolveu um controle de solvente (9 g L™* DMSO). O volume da
solucdo de exposicdo em cada poco de cada tratamento foi de 2,5 mL, sendo 2 mL das
solugdes substituidas a cada 24 horas. Durante 0s experimentos, as solu¢Bes preparadas em
agua de cultivo foram refrigeradas em frascos ambar de 250 ml fechadas com tampas
hermétricas a prova de vazamentos. Cerca de 2 horas antes da renovacdo das solucdes nos
pocos, estas eram retiradas da geledeira para permitir que chegasse a temperatura ambiente,

igual as registradas nas placas experimentais.

Avaliacdo das concentrages reais no po¢o de exposicao

As solucdes de LAS e LAB foram analisadas no inicio dos testes de toxicidade para
confirmar as concentracfes preparadas e até o sexto dia do experimento, sempre antes da
troca das solugdes para garantir a concentracdo inicial de exposicdo durante todo o teste. A
determinacdo desses compostos foi feita através de um espectrofluorimetro (Spectramax M3;
Molecular Devices), usando um comprimento de onda de 250 nm para excitacdo e 295 nm
para a medida de emissao, no caso do LAS e de 250 nm para excitagdo e 590 nm para emissdo
do LAB (adaptado de Apha, 1998). Os valores foram aferidos com base em curvas de
calibracéo (r>> 0,99) preparadas para ambos 0s compostos com Ci.-LAS e C1»-LAB, numa

faixa entre 0,3 a 20 mg L-1.
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Taxa de letalidade

A letalidade durante o desenvolvimento embriolarval entre 0 e 96 horas pés-
fertilizacdo (hpf) foi quantificada seguindo os critérios estabelecidos pela OECD 236 (OECD,
2013) para caracterizar as larvas e 0os embrides como mortos: coagulacdo do ovo, auséncia de
somitos em 24 hpf, auséncia do destacamento caudal em 48 hpf e auséncia de batimentos
cardiacos a partir de 48 hpf.

Indice de desenvolvimento morfoldgico

O indice de desenvolvimento morfolégico, GMS (General Morphology Score), se
baseia na atribuicdo de pontos a estruturas consideradas fundamentais ao embrido/larva
observada entre 24 e 96 hpf (Beekhuijzen et al., 2015). Dessa forma, cada embrido/larva dos
controles e de cada tratamento recebem pontos para cada marco do desenvolvimento
alcangado, no qual estdo inclusos: o destacamento da cauda, auséncia de somitos,
desenvolvimento dos olhos e pigmentacdo, presenca de movimento do embrido/larva,
presenca de circulacdo sanguinea e batimentos cardiacos, pigmentacdo da cabeca, corpo e
cauda, presenca de nadadeiras peitorais, eclosao, presenca de uma boca protusivel e consumo
das reservas do saco vitelinico. Neste estudo, o marco morfol6gico insuflamento da bexiga
natatoria ndo previsto por Beekhuijzen et al. (2015) também foi avaliado em 96 hpf, sendo
assim o valor maximo do GMS para uma larva perfeita igual a 18 pontos. A reducdo dos

valores do GMS indica atrasos no desenvolvimento embriolarval.

Frequéncia de anormalidades

A presenca de patologias ou anomalias morfolégias durante o estdgio inicial de
desenvolvimento foram observadas e registradas a cada 24 horas para cada embrido durante
0s experimentos, e suas frequéncias foram calculadas apds 96 horas de exposi¢éo, dividindo o
numero total de larvas vivas com a presenca de anormalidades pelo nimero total de larvas
vivas em cada tratamento. Essas anormalidades incluiam circulacdo lenta ou ausente (24 hpf),
auséncia de movimentos (24 hpf), eclosdo prematura (48 hpf), atraso na eclosdo (72 hpf),
atraso no desenvolvimento da boca (72 e 96 hpf), auséncia de pigmentagdo (72 hpf),
malformacdo da notocorda (96 hpf), absor¢do incompleta do saco vitelinico e auséncia de
insuflacdo da bexiga natatoria (96 hpf).
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Frequéncia de contragdes ventriculares

A frequéncia cardiaca foi quantificada nas larvas em 48 e 72 hpf, periodo em que um
organismo saudavel apresenta a formacdo completa do coracédo, possibilitando a observacao
dos batimentos cardiacos. As observagdes sdo realizadas com o auxilio de um microscépio
invertido DIGILAB®, utilizando um aumento de 20 vezes. A quantificacdo foi feita pela
contagem do nimero de contracdes ventriculares em um periodo de 30 segundos utilizando
um crondmetro, em um total de 10 individuos para cada tratamento. A frequéncia cardiaca foi

expressa em contracOes ventriculares por segundo.

Velocidade natatoria espontanea média

Os individuos sobreviventes em 168 hpf de cada tratamento foram transferidos
individualmente para placas de cultivo de células de 12 pocos com 3 mL de agua limpa. Cada
larva foi filmadadurante 5 minutos (300 segundos) em visdo superior, usando cameras de
video (modelo VP600H, Intellbras®, S&o José, Brasil) com lentes de zoom varidvel de 6-60
mm, sendo 0s videos gravadosem computador através de placa de captura Geovision®
modelo GV900A. A velocidademédia de natagdo (cm s™) realizada pelas larvas durante o
periodo monitorado foi calculadapelo software de rastreamento Spontaneous Motor Activity
Recording & Tracking — Smart®(PanLabs, Harvard Apparatus, EUA).

Andlises estatisticas

O célculo da concentracdo letal para 50% dos organismos expostos em um periodo de
96 h (CL5096h) foi feita por um modelo logistico presente no pacote drc (Ritz et al., 2016)
através do software R 4.0.2 (R CoreTeam, Austria). A analise comparativa entre 0s grupos
controles e os tratamentos com Cy,-LAS e Cy,-LAB, em relacdo ao indice GMS, frequéncia
cardiaca e os parametros comportamentais natatorios foram feitas através do teste de variancia
(ANOVA) um fator. Quando os testes de normalidade e homocedasticidade foram aceitos, os
dados foram submetidos a uma ANOVA paramétrica seguida do teste de Dunnett para avaliar
as diferencas apresentadas entre o controle e os demais tratamentos. Quando n&o foi
observado normalidade e homocedasticidade nos dados, foi aplicado o teste de variancia néo-
paramétrico de Kruskal-Wallis, seguido do teste de Dunn para detectar essas diferencas em
comparacdo com ao controle. A normalidade foi verificada por teste de Shapiro-wilk e

homocedasticidade pelo teste da mediana de Levene. Todas essas analises foram realizadas no
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software SigmaPlot 12.0 (Jandel Scientific, Erkrath, Alemanha). As diferencas estatisticas nas
frequéncias de anormalidadesforam avaliadas através do teste-t para proporcdes utilizando o
software Statistic Calculator (StatPac, Northfield, USA).

Resultados
Taxa de letalidade

O LAS foi letal em 72 hpf para 100% dos organismos no tratamento de 18 mg L. No
final das 96 hpf o Gnico tratamento que ndo induziu mortalidade foi o de 0,5 mg L™, enquanto
que os demais apresentaram mortalidade menor que 30%, com exce¢do dos tratamentos de
12,5 e 15 mg L™, que tiveram uma taxa de mortalidade igual a 75% e 95% , respectivamente.
A CL50gs, foi igual a 11,05 + 0,34 mg L™ de C1,-LAS (Figura 1). Nos ensaios realizados com
0 C1,-LAB ndo foi possivel calcular a concentracéo letal para 50% dos individuos ao final das
96 horas (CL50-96h), pelo fato da maior taxa de mortalidade registrada ao final das 96 hpf ter

sido igual a 10% na concentracéo de 10 mg L™.

Tabela 1. Taxa de mortalidade (%) acumulada dos embribes e larvas de Danio rerio expostos a diferentes
concentracdes de C,-LAS e C1,-LAB (mg L™) ap6s 96 hpf. : Controle e C.S : Controle do solvente.

Composto Concentragbes  24hpf 48hpf 72 hpf 96 hpf

(mg L™

C 5% 5% 5% 5%
Ci-LAS 0,5 0% 0% 0% 0%
25 5% 5% 5% 5%
5,0 56 5% 5% 5%
75 5% 5% @ 20% @ 20%
10,0 10% 10%  20%  25%
12,5 5% 5%  20%  75%
15,0 10% 15%  85%  95%

18,0 80% 95%  100% ;
C1-LAB C 0% 0% 0% 0%
cs 0% 0% 0% 0%
0,5 0% 0% 0% 0%
5,0 5% 5% 5% 5%
75 0% 0% 0% 5%
10,0 5% 5% 5%  10%
12,5 0% 0% 0% 0%
15,0 0% 0% 0% 0%

18,0 5% 5% 5% 5%
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Figura 1. Taxa de mortalidade para a fase embriolarval de Danio rerio exposto por
96 hpf a diferentes concentracdes de Cy,-LAS. CL20 (9,30 + 0,60 mg L™) e CL50 (11,05 + 0,34 mg L)
calculada por ajuste dos dados segundo 0 modelo logistico. n = 20 embriGes expostos em cada tratamento.

Indice de desenvolvimento morfoldgico

Foram detectadas reducdes significativas no GMS em todos os tratamentos a partir da
concentracdo de 0,5 mg Lde Cy,-LAS quando comparados com o controle, indicando um
atraso concentracdo dependente no desenvolvimento embriolarval de D. rerio (Figura 2A). Os
marcos morfoldgicos que mais influenciaram na reducéo do indice GMS durante o processo
embrionério foram: circulacéo lenta ou ausente, movimento ausente, atraso na eclosdo, atraso
no desenvolvimento da boca, baixa pigmentacdo cabeca, corpo e cauda, vitelo ndo absorvido
e bexiga ndo insuflada.

Em relagdo ao LAB, também foram observadas reducfes estatisticas no GMS em
todos os tratamentos a partir da concentracéo de 0,5 mg L™ de C1,-LAB, quando comparadas
ao controle (Figura 2B). Os marcos morfoldgicos ndo desenvolvidos durante o processo
embrionario quando expostos ao Ci,-LAB foram: circulagdo ausente, eclosdo prematura e 0

nédo insuflamento da bexiga.
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Figura 2. (A) Indice de desenvolvimento morfolégico “GMS” da fase embriolarval de Danio rerio exposta por
96 h a concentracOes crescentes de Cy-LAS (Kruskal-WIllis H=101,41, p < 0,001, Dunn, p < 0,05) (B) GMS da
fase embriolarval de Danio rerio exposta por um periodo de 0 a 96 h em concentragdes crescentes de Cy,-LAB
(Kruskal-WIllis H=94,58 p < 0,001, Dunn p < 0,05). As linhas horizontais tracejadas do box plot indicam valores
médios e as linhas horizontais continuas do box plot (inferior, médio e superior) indicam quartis de 25, 50
(mediana) e 75%, respectivamente. (*) diferenga estatisticamente significativa em comparagéo ao controle. C:
Controle e C.S : Controle do solvente. n = 20 embribes expostos em cada tratamento.

Desenvolvimento de anormalidades

As principais anormalidades vistas durante a fase embriolarval de desenvolvimento
nos testes com LAS foram: problemas circulatorios (maxima de 50%) e auséncia de
movimentos (maxima de 75%) em 24 hpf, atraso na eclosdo em 72 hpf (maxima de 100%),
atraso no desenvolvimento da boca (méxima de 45%) em 72-96hpf, presenca de edemas
(maxima de 62%) em 24-96 hpf, alteracdes na curvatura da notocorda do tipo cifose (maxima
de 40%), baixa pigmentacdo (maxima de 100%), absorcdo incompleta do saco vitelinico
(méxima de 89%) e bexiga ndo insuflada (méaxima de 100%) em 96 hpf (Tabela 2). O nédo
insuflamento da bexiga natatoria foi a anomalia mais expressiva durante os ensaios com o
C12-LAS, sendo observado em 100% das larvas em todas as concentracgdes testadas.

Para o LAB a frequéncia de anormalidades nas larvas expostas aos tratamentos foram
maiores para auséncia de circulagcdo em 24 hpf (maxima de 60%), ecloséo precoce em 48 hpf
(maxima de 25%), baixa pigmentacdo (maxima 84%) e auséncia de insuflamento da bexiga
natatéria (maxima de 100%), sendo esta ultima a principal anomalia observada nas larvas

expostas a todas as concentragdes utilizadas nos ensaios (Tabela 2).



132

Tabela 2: Frequéncia (%) de anormalidades registradas durante o desenvolvimento embriolarval de Danio rerio
ap6s 96h de exposicéo a diferentes concentracdes de C1,-LAS (mg L™).

Concentragdes de C1,-LAS em mg L™

Patologias C 0,5 2,5 5,0 75 10,0 12,5 150
Circulagdo lenta ou ausente 24hpf 10% 40% 30% 40%  40% 50%* 40% 45%*
Auséncia de movimento 24hpf 0% 35%* 65%* 75%* 75%* 70%* 50%* 60%™*
Ecloséo prematura 48hpf 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0%
Atraso na eclosdo 72hpf 8% 20% 50%* 40%* 40%* 50%* 75%* 100%*
Atraso no desenvolvimento da boca 72-96hpf 10% 0%  25% 25%  25% 25% 45%* 15%
Edemas 24-96hpf 0% 20% 26% 16%  13% 33%* 62%* 46%*
Escoliose 24-96hpf 0% 0% 5% 0% 6% 0% 0% 0%
Lordose 24-96hpf 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 100%*
Cifose 24-96hpf 0% 0% 0% 0% 6% 0% 40%* 0%
Baixa pigmentagdo 96hpf 16% 25%  44%* 44%* 87%* 100%*100%* 100%*
Vitelo ndo absorvido 96hpf 0% 31%* 13% 31%* 25%* 50%* 89%* 23%*
4% 100% 100% 100% 100% 100% 100% 100%

Bexiga natatdria nao insuflada 96hpf

*: Diferenga significativa baseada em um teste-t para proporcdo de duas amostras, p < 0,05. C: Controle
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Tabela 3: Frequéncia (%) de anormalidades registradas durante o desenvolvimento embriolarval de Danio rerio
ap6s 96h de exposicéo a diferentes concentracdes de C,-LAB (mg L™).

Concentragdes de C1,-LAB em mg L™

Patologias c G o5 50 75 100 125 150 18,0
Circulagdo lenta ou ausente 24hpf 6% 4%  10% 15% 35%* 35%* 60%* 55%* 45%*
Auséncia de movimento 24hpf 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 15% 0%
Ecloséo prematura 48hpf 0% 4%  25%* 15% 20%* 15% 5% 20%* 25%*
Atraso na ecloséo 72hpf 0% 0% 20%* 5% 0% 0% 0% 5% 5%
Atraso no desenvolvimento da boca 72-96hpf 0% 0% 5% 0% 0% 0% 0% 5% 20%*
Edemas 24-96hpf 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0%
Escoliose 24-96hpf 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0%
Lordose 24-96hpf 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0%
Cifose 24-96hpf 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0%
Baixa pigmentacdo 96hpf 0% 0% 0% 11% 10%  28%* 20%* 50%* 84%*
Vitelo nédo absorvido 96hpf 0% 0% 5% 0% 5%  22%* 0% 20%* 0%
Bexiga natatoria ndo insuflada 96hpf 4% 8% 100%* 100%* 95%* 100%* 100%*100%* 100%*

*: Diferenca significativa baseada em um teste-t para proporcdo de duas amostras, p < 0,05. C: controle. CS:
controle do solvente

Frequéncia de contragdes ventriculares

A frequéncia cardiaca em 48 hpf reduziu estatisticamente a partir do tratamento de 2,5
mg L™ (Figura 3A). Em 72 hpf essa reducéo estatistica permaneceu, porém isto foi observado
a partir de uma concentracdo maior (5 mg L™) (Figura 3C). Enquanto que para o LAB, as
larvas expostas aos tratamentos nas 48 e 72 hpf apresentaram uma tendéncia de aumento a
partir da concentracdo de 10 e 7,5 mg L™, respectivamente, em relagdo ao controle (Figura
3B, D).
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Figura 3. Frequéncia de contracBes ventriculares quantificadas em larvas de Danio rerio (n=10) expostas a
concentragdes crescentes de C1,-LAS e C1,-LAB. (A) Frequéncia cardiaca das larvas em 48 hpf expostas ao Ci,-
LAS (Kruskal-Wllis H= 63,018 p < 0,001, Dunn p < 0,05) (B) Frequéncia cardiaca das larvas em 48 hpf
expostas ao Cy,-LAB (ANOVA F = 11,957 p < 0,001, Dunnett p < 0,05) (C) Frequéncia cardiaca das larvas em
72 hpf expostas ao Cy,-LAS (Kruskal-Wllis H= 61,082 p < 0,001, Dunn p < 0,05) (D) Frequéncia cardiaca das
larvas em 72 hpf expostas ao Ci,-LAB (ANOVA F = 14,566 p < 0,001, Dunnett p < 0,05). (*) diferenca
estatisticamente significativa em comparacéo ao Controle (C). CS: Controle do solvente.

Efeitos Comportamentais
Velocidade natatdria espontanea média

As larvas sobreviventes expostas aos tratamentos com LAS ndo apresentaram
diferencga estatistica no parémetro velocidade média (Figura 4A). Enquanto que as larvas
expostas aos tratamentos 10 e 15 mg L™ com LAB , apresentaram um aumento significativo

deste pardmetro em relagéo as larvas controle (Figura 4B).
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Figura 4. (A) Velocidade natatoria espontanea média em 30 intervalos de 10s de Danio rerio 168 hpf expostos a
concentragdes crescentes de Cy,-LAS. (ANOVA F = 0,745 p < 0,05) (B) Velocidade natatéria espontdnea media
em 30 intervalos de 10s de Danio rerio 168 hpf expostos a concentracGes crescentes de C1,-LAB (ANOVA F =
3,285 p < 0,001, Dunnett p < 0,05) (*) diferenca estatisticamente significativa em comparagéo ao Controle (C).

Discussao

Os resultados obtidos neste estudo demostraram que tanto o surfactante (Ci-LAS)
como o seu precursor (Ci-LAB) sdo toxicos para os embribes de D. rerio, ocasionando
efeitos letais e/ou subletais nesses organismos. A letalidade foi observada principalmente nos
individuos expostos ao Ci,- LAS (Tabela 1), composto ja considerado letal para uma ampla
variedade de organismos como: Crustaceos [(Daphnia Magna: CL50gg, = 8,1 mg L™; Verge
et al., 2001); Hyalella azteca (CL509g, = 3,1 mg L™; Versteeg; Rawlings, 2003)], Moluscos
[(Corbicula fluminea (CL50gs, = 3,0 mg L™; Versteeg; Rawlings, 2003); Elimia sp. (CL50ggn
= 3,0 mg L™; Versteeg; Rawlings, 2003)] e peixes [(Pimephales promelas (CL50qg, = 1,7 mg
L Versteeg; Rawlings, 2003); Ictalurus punctatus (CL50¢sn = 1,7 mg L™; Versteeg;
Rawlings, 2003)].

A CL50gs, estimada neste estudo para o estagio embriolarval de D. rerio foi igual a
11,05 mg L de C1»-LAS, sendo este valor semelhante & CL50gs, estimada para juvenis do
peixe Oreochromis niloticus (10 mg L™, Gouda et al., 2022) e para a espécie de peixe Orysias
latipes (13 mg L?, Van de Plassche et al., 1999). Nestes estudos os organismos foram
expostos a misturas de LAS (C19-C14), incluindo o C1,-LAS. Cabe salientar que sdo esperadas
variabilidade nos resultados em testes que utilizam compostos individuais e/ou misturas, uma
vez que cada homdlogo do LAS possui caracteristicas particulares (Rand, 1995). E importante

notar que, neste estudo, observou-se um rapido aumento das taxas de mortalidade a partir de
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8,4 mg C1,-LAS L™, atingindo valores acima de 70% em 12,5 mg Cy,-LAS L™ (Figura 1).
Isto pode ser considerado um fator preocupante do ponto de vista ambiental, principalmente
em ambientes costeiros urbanizados, como o estuario de Cananéia (Séo Paulo - Brasil), onde
foi reportada uma concentragdo em torno de 8,5 mg C1,-LAS L™ em uma &rea com influéncia
direta da pluma de esgoto (Aidar et al., 1997).

Além da alta letalidade relatada nas maiores concentracbes durante o periodo de
exposicdo embriolarval do D. rerio ao Ci,-LAS, também foram observados efeitos subletais
nos individuos desde a menor concentragdo (0,5 mg L™), como o decréscimo dose-dependente
do indice de desenvolvimento morfologico (GMS). Dentre as principais anomalias esta a falha
na circulacdo, que foi observada a partir da primeira concentracio de exposicdo (0,5 mg L™)
onde 40% dos individuos apresentaram circulacdo lenta ou ausente. A circulacdo sanguinea é
a responsavel pelo transporte de oxigénio (O;) pelos tecidos, sendo este importante no
funcionamento e desenvolvimento de orgdos como o figado e pancreas, assim como no
insuflamento adequado da bexiga natatoria (Korzh et al., 2008; Winata et al., 2010). Dessa
forma, problemas circulatérios podem gerar uma série de complicacdes durante a etapa da
organogeénese, influenciando, por exemplo, na absorcdo do vitelo que é a principal fonte de
energia desses individuos, e cuja demanda é significativa para a formacao dos orgdos (Hilton
et al., 2008). A auséncia de circulagcdo sanguinea em individuos de D. rerio também foi
correlacionada a exposi¢cdo de hidrocarbonetos policiclicos arométicos (HPA) (Mclintyre et
al., 2014; Alves et al., 2021) e a aménia (Alves et al., 2021). No estudo de Alves et al.
(2021), destaca-se a interferéncia de outros contaminantes ndo analisados nas amostras de
agua superficiais em que os embrides foram expostos que poderiam estar contribuindo com
alteracbes na circulacdo, como por exemplo o préprio LAS, que foi registrado em
concentracdes variando de 0,05 a 1,53 mg L™ em estagdes dentro do Sistema Estuarino do Rio
Capibaribe (Pernambuco - Brasil) (Arruda-Santos et al., Manuscrito 2).

A baixa pigmentacdo do olho, corpo e cauda foi relatada nos individuos de forma
dose-dependente no presente estudo, sendo esta encontrada em 100% das larvas a partir da
concentracdo de 7,5 mg Cio-LAS L™ (Tabela 2). O marco morfoldgico pigmentacdo é
extremamente relevante, pois pode intervir em habitos e estratégias de sobrevivéncia desses
organismos, como a camuflagem no ambiente (Correia et al., 2010). Resultados semelhantes
foram encontrados em estagios embriolarvais de D. rerio ap0s exposi¢do aguda a uma mistura
de herbicidas (Marson et al.,, 2013) e farmacos (paracetamol) (Cedron et al., 2020)

constatando despigmentacao e bloqueio na sintese de melanina.
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O atraso na eclosdo nas 72 hpf foi observado em 20% dos individuos em 0,5 mg Ci,-
LAS L™, e em 100% nos individuos expostos a concentracdo de 15 mg Ci,-LAS L™, sendo
este considerado dose-dependente (Tabela 2). Estudos relatam que esse tipo de anormalidade
também vem sendo encontrado em estagios embriolarvais de D. rerio expostosa metais
pesados como o cobre (Muller et al., 2015) e em pesticidas (Yang et al., 2016). A ecloséo do
embrido acontece devido a combinacdo de trés mecanismos: bioquimico, osmoético e biofisico
(Hagenmaier, 1974). Diante disso, o LAS assim como o0s demais compostos citados acima,
possivelmente interferem em algum desses mecanismos resultando no atraso na ecloséo.

Outro marco morfolégico observado neste estudo, foi auséncia de absor¢do completa
ou parcial do vitelo a partir da menor concentragdo (0,5 mg Ci,-LAS L™) (Tabela 2). Tal
anormalidade também foi observada em larvas de D. rerio expostas a dguas superficiais da
Bacia do Rio Capibaribe (Pernambuco, Brasil), sendo esta associada a presenca de HPA e
amonia, mas que pode estar sendo influenciada por outros contaminantes ndo medidos neste
estudo (Alves et al., 2021). Como dito anteriormente, a absorcéo do vitelo no estagio inicial
da vida é a fonte de energia para o desenvolvimento de tecidos recém-formados, sendo assim,
este deve ser completamente absorvido até as 96 hpf (Kamler, 2008; Beekhuijzen et al.,
2015). A incompleta absorc¢do do vitelo pode causar um déficit proteico que pode interferir no
comprimento e massa do individuo (Kamler, 2008).

O atraso no desenvolvimento mandibular foi observado em 72-96 hpf, no qual
apresentou uma frequéncia de 25% nos organismos expostos a concentracdo de 2,5 a 10 mg
C1-LAS L™ e 45% e 15% nos individuos expostos as concentragdes de 12,5 e 15 mg Cio-
LAS L, respectivamente (Tabela 2). Isto pode acarretar problemas na captura de presas, que
depende diretamente do desenvolvimento da boca protrusivel (Robinson et al., 2019). Além
disso, esses organismos precisam ir a superficie capturar uma certa quantidade de ar inicial
para que a bexiga natatoria seja inflada (Lindsey et al., 2010). Sendo assim, a alta frequéncia
de peixes sem o desenvolvimento adequado da boca nas concentragGes testadas neste estudo,
também podem ter comprometido o processo de insuflamento da bexiga natatoria (Tabela 2).
A auséncia de bexiga inflada foi encontrada em 100% das larvas expostas desde a menor
concentracdo (0,5 mg Ci-LAS L) (Tabela 2), que pode desencadear problemas no
crescimento e sobrevivéncia desses organismos que dificilmente chegam a fase adulta.
Resultados semelhantes foram identificados em larvas de D. rerio expostas por 96hpf ao
escoamento pluvial urbano (Mclintyre et al., 2014) e a dguas superficiais de rios (Alves et al.,

2021) contendo HPA. A auséncia deste parametro pode interferir na captura de alimento,
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influenciar na fuga de predadores e na procura de parceiros, uma vez que a flutuabilidade
neutra é essencial para um adequado desempenho natatério (Czesny et al., 2005; Hagenaars et
al., 2014).

A presenca de edemas perivitelinos e/ou edemas pericardicos durante o teste foi
observada em 20% dos individuos na menor concentracdo de exposic¢ao (0,5 mg Cy,-LAS L
1), e de até 72% nas larvas expostas a 12,5 mg C1,-LAS L™ (Tabela 2). Esses edemas referem-
se a um acumulo de liquido retido entre os tecidos ou cavidades do corpo, cuja sua presenca
pode estar associada a algum tipo de inflamacdo e até mesmo a baixos niveis de O
(Incardona et al., 2004). Tal efeito também foi comumente encontrado em larvas de D. rerio
apos exposicdo ao surfactante catibnico estearamidopropil dimetilamina (SAPDMA) (Al-
Jamal et al., 2020), a metais como o cobre e cadmio (Jezierska et al., 2009 ) e ao HPA
(Incardona et al., 2004). A frequéncia de larvas com patologias na curvatura da notocorda néo
aumentou de forma dose-dependente, sendo esta pontual em algumas concentracfes de
exposicdo ao Cy,-LAS (Tabela 2). O maior percentual (40%) dessa patologia nas larvas foi a
do tipo cifose, observada na concentracdo de 12,5 mg Ci»-LAS L™. Malformagdes na
curvatura da notocorda é relatada também em larvas expostas a HPAs (Incardona et al.,
2004).

Em relacdo a frequéncia cardiaca, foi observado uma diminuicdo significativa nas
contragdes ventriculares (bradicardia) nas larvas expostas a partir da concentracdo de 2,5 mg
C1-LAS L™ em 48 hpf e a partir de 5,0 mg C1,-LAS L™ em 72 hpf quando comparados ao
controle (Figura 3A, C). Tais reducdes na frequéncia cardiaca também tém sido descrita em
larvas de D. rerio expostas ao surfactante catiobnico SAPDMA (Al-Jamal et al., 2020).
Mudancas na frequéncia cardiaca costumam ser o primeiro sinal fisiol6gico de toxicidade
guando organismos como o D. rerio sdo expostos a determinados tipos de contaminantes
como as dioxinas, bifenilas policloradas (PCB) e os HPA (Incardona e Scholz, 2016).E
importante ressaltar que a reducao na frequéncia cardiaca pode ter influenciado, também, nos
problemas circulatérios encontrados (Tabela 2), e consequentemente influenciado na absorcao
do vitelo que depende do sistema circulatorio para sua total absor¢do (Kamler, 2008).

Dentre as consequéncias negativas da exposicdo de organismos aquaticos a
contaminantes também estdo aqueles relacionados as fungbes comportamentais como a
natacdo, o forrageio, fuga de predadores, reproducdo e interacdo social (Scott et al., 2003).
Neste estudo, as larvas sobreviventes as exposi¢des ao C1,-LAS em 168 hpf ndo apresentaram

nenhuma alteracdo significativa nos padrfes natatorios, mais precisamente na velocidade
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natatoria espontanea media, quando comparadas ao controle (Figura 4A). Ao contrério do que
foi observado para outras espécies de peixes como a tainha (Mugil platanus) expostos a
concentracdes de 1 a 5 mg C1,-LAS L™ (Barbieri, 2005) e a carpa (Cyprinus carpio) expostos
a concentragbes de 0,5 a 2,5 mg Cy-LAS L™ (Barbieri et al., 2000) que apresentaram
diminuicdo na capacidade de natacdo. O resultado do presente estudo diferiu daqueles
reportados para larvas de D. rerio expostas ao surfactante cationico SAPDMA (Al-Jamal et
al., 2020) e ao surfactante ndo idnico éter aquilico de polioxietileno (AEO) (Wang et al.,
2015), que apresentaram  reducdes locomotoras/comportamentais  significativas
(hipoatividade) em relagéo ao controle.

Ao contrério do que foi visto nos testes com LAS, os ensaios realizados com o Cj,-
LAB ndo apresentaram dados suficientes de letalidade em 96hpf. No entanto, os parametros
subletais evidenciaram que esse composto também apresenta efeitos toxicos significativos no
periodo de desenvolvimento avaliado (Figura 2B), porém com menor potencial toxico do que
aqueles observados para o C,-LAS (Figura 2A).

Em relacdo aos efeitos toxicos, foi possivel observar algumas diferencas entre os dois
compostos. Enquanto o C;,-LAS promove o atraso na eclosdo o Ci,-LAB induz a eclosédo
precoce em 48hpf, sendo esta encontrada nos individuos em todas as concentragdes de
exposicdo (Tabela 3). De acordo com Fuiman (2002), a ecloséo antecipada acontece quando
ha um maior estimulo da enzima corionase que esta relacionada a degradacdo da camada
interna do coridén, permitindo a eclosdo do individuo e o deixando precocemente vulneravel.
Dentre os contaminantes que também promovem a eclosdo prematura de larvas de D. rerio
estdo o tributilestanho (Liang et al., 2017) e o inseticida bifenthrin (Jin et al., 2009).

Outra diferenca relevante é em relacdo a frequéncia cardiaca, enquanto o Ci,-LAS
desencadeia a bradicardia nas larvas (Figura 3A,C) o Cy-LAB promove taquicardia
(frequéncia cardiaca acelerada) (Figura 3B,D). A avaliacdo dos individuos expostos ao Ci,-
LAB nas 48 e 72hpf, identificou uma tendéncia de aumento significativo da frequéncia nas
concentracdes de 10 mg C1o-LAB L™ e 7,5 mg C1,-LAB L™, respectivamente (Figura 3B,D).
Esse mesmo efeito na frequéncia cardiaca tem sido comumente encontrados em estagios
embriolarvais de D. rerio expostos a diferentes grupos de compostos como o mercdrio
(Samson et al., 2001), cobre (Hallare et al., 2005), HPA (Hallare et al., 2005; Le Bihanic et
al., 2015) e os congéneres de éteres difenilicos polibromados (PBDE) (Lema et al., 2007).

Além disso, para o Cy,-LAB foram observadas altera¢cbes no comportamento dos

individuos com o aumento significativo da velocidade natatéria (hiperatividade) nos
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tratamentos de 10 e 15 mg C1,-LAB L™ (Figura 4B), ao contrario do LAS que n&o apresentou
nenhum efeito comportamental (Figura 4A). O aumento da velocidade de natagdo causado
pela exposicdo ao Ci,-LAB L™ pode resultar em maior gasto de energia que poderia ser
direcionada para o crescimento e/ou outras atividades essenciais, como a reproducdo. A
hiperatividade natatoria também foi encontrada em larvas de D. rerio expostas ao surfactante
cationico cloreto de didecildimetilamdnio (1227) (Wang et al., 2015).

No Brasil, ndo ha um regulamento estabelecendo os limites seguros de LAS e LAB em
efluentes e aguas superficiais, porém existe uma legislacdo que estabelece a concentracao
total de substéncias tensoativas que reagem com azul de metileno (MBAS), no qual se insere
0 LAS. A resolugdo CONAMA, N° 357, de 17 de margo de 2005, propde que para corpos de
agua doce pertencentes as classes 1 e 2, 0 valor maximo permitido desses compostos é de de
0,5 mg L™ (BRASIL, 2005; 2011). Enquanto que para corpos de 4guas salinas e salobras, 0
valor maximo permitido é de 0,2 mg/L (BRASIL, 2005; 2011). No entanto, foi visto que a
concentracdo de 0,5 mg L™ permitida na legislaco para o LAS em agua doce, tende a causar
efeitos subletais significativos no desenvolvimento embrionario do D. rerio, cuja etapa €
fundamental na vida desses organismos, podendo influenciar negativamente no recrutamento

para a fase adulta.

Concluséao

Com base nos parametros letais e subletais foi constatado um maior potencial tdxico
do LAS comparado ao LAB. A exposicdo de D. rerio na fase embriolarval a Ci,-LAS
emconcentracbes ambientalmente relevantes pode acarretar retardo no desenvolvimento
embriolarval, falhas no sistema circulatério, bradicardia, além de atraso no processo de
eclosédo e no desenvolvimento da boca, assim como o ndo insuflamento da bexiga natatéria. O
C1>-LAB age diferente acelerando a eclosdo das larvas, promovendo taquicardia nos
individuos e provocando alteragcfes significativas na natagdo. Para ambos os compostos, a
presenca dessas anomalias pode interferir na sobrevivéncia e/ou no recrutamento desses
organismos. Diante disso, este estudo destaca a importancia de melhoria e aumento da
capacidade do tratamento de esgoto das cidades, para que 0S impactos decorrentes da
presenca de LAS e LAB nos efluentes urbanos langados no corpo receptor sejam amenizados.
Além disso, estes resultados podem auxiliar na tomada de decisdes pelos orgdos
governamentais quanto a revisao dos niveis de tolerancia de compostos como o LAS no

ambiente e inclusdo do LAB na legislacéo.
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8 CONSIDERACOES FINAIS

Estudos utilizando compostos indicadores de esgoto, como 0s LABs e LAS, no Norte
e Nordeste do Brasil, ainda sdo muito escassos, 0 que torna este trabalho pioneiro numa
importante regido do Brasil. A implantagdo da metodologia desses marcadores no laboratério
de Compostos Organicos em Ecossistemas Costeiros e Marinhos (OrganoMAR) da UFPE,
abrira possibilidades de parcerias com pesquisadores de outras localidades, firmando uma
rede de investigacdo da contaminacdo ambiental em ambientes costeiros. Desta forma, sera
possivel gerar um banco de dados mais completo e representativo quanto a ocorréncia de
esgotos em diversas areas da costa brasileira.

O presente estudo forneceu informacGes importantes sobre os niveis de contaminacao
das aguas e sedimentos do Sistema Estuarino do Rio Capibaribe (SERC) por compostos
indicadores de esgoto doméstico. Neste ambiente, a 4gua foi caracterizada como altamente
contaminada por LAS e os sedimentos moderadamente contaminados por LABS, nos
diferentes periodos do ano.

A integracdo dos dados sobre a ocorréncia ambiental e os efeitos ecotoxicologicos sao
fundamentais para o entendimento da extensdo da contaminagdo. Este estudo mostrou que
ambos os compostos (LAS e LAB), em concentracdes ambientalmente relevantes para a area
de estudo, sdo toxicos para a fase embriolarval do Danio rerio, podendo interferir no
desenvolvimento e sobrevivéncia desses organismos. Isto alerta para possiveis riscos sobre o
equilibrio ecoldgico da regido, e consequentemente para a populacdo local que consome e
depende dos recursos pesqueiros. Ndo s6 no litoral pernambucano, mas em todo a costa
brasileira, outros estudos devem ser conduzidos, integrando a quimica e a ecotoxicologia, para
que relacBes de causa-efeito possam ser mais bem avaliados. Inclusive, € importante que
outros organismos da cadeia trofica e em diferentes estagios de vida, sejam testados para a
obtencdo de um panorama mais completo dos impactos desses compostos em ecossistemas
como o SERC. Testes utilizando a combinacdo desses dois compostos tambem séo altamente
encorajados, uma vez que estes sdo liberados em conjunto nos ambientes aquaticos, podendo
induzir efeitos antagbnicos, aditivos ou sinérgicos dos mesmos.

Mesmo ndo contemplando todos estes aspectos, este estudo apresenta informacdes
fundamentais que contribuem para uma melhor compreensdo da qualidade ambiental do
SERC e esta proposta podera servir de referéncia para 0 monitoramento e gerenciamento da

contaminagdo por esgoto no futuro nesta e em outras &reas costeiras. Além disso, estes
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resultados podem auxiliar na tomada de decisdes pelos 6rgdos governamentais quanto aos
niveis de tolerancia desses compostos no ambiente e a criagao de leis especificas para os LAS

e LABs nas diferentes matrizes dos ambientes costeiros.
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