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RESUMO 

 

Os recursos hídricos enfrentam diversos desafios derivados da ação humana que 

aumentam sua vulnerabilidade e impactam negativamente sua resiliência. Contudo, 

persistem incertezas sobre a interconexão entre corpo hídrico, biodiversidade e serviços 

ecossistêmicos. A hipótese deste trabalho é que a biodiversidade aquática está associada 

com a manutenção do serviço ecossistêmico de melhora da qualidade da água nos rios 

Almada e Cachoeira na Bahia. Para testar a hipótese, foram realizadas coletas a 

montante (zona de águas limpas) e a jusante (zonas de decomposição ativa) em três 

áreas urbanas de cada rio e aplicado o modelo de autodepuração de Streeter-Phelps. A 

paisagem foi, predominantemente, caracterizada por pastagens e formações florestais. A 

Análise de Componentes Principais indicou maior variabilidade das variáveis físicas e 

químicas das zonas de decomposição ativa. O processo de autodepuração foi mais 

eficiente no Rio Almada. Os trechos de cabeceira foram os mais afetados pela poluição 

orgânica. No Rio Almada foram identificados 41 táxons de zooplâncton, 44 de 

macroinvertebrados bentônicos (MIB) e seis de macrófitas, enquanto no Rio Cachoeira 

foram encontradas 37 espécies zooplanctônicas, 36 táxons de MIB e cinco de 

macrófitas. Apenas a riqueza e a abundância de zooplâncton apresentaram diferença 

significativa entre as zonas de águas limpas e as zonas de decomposição ativa. A 

correlação entre atributos das comunidades bentônicas e planctônicas com variáveis 

físicas e químicas, como oxigênio dissolvido (OD), pH e demanda bioquímica de 

oxigênio (DBO) foi evidenciada. A diversidade beta foi maior para a comunidade 

zooplanctônica. A correlação de Pearson entre atributos das comunidades, incluindo 

grupos tolerantes, e condições de OD e DBO ao longo de cada trecho, geradas pelo 

modelo, evidenciou o efeito positivo da composição e da abundância de organismos 

planctônicos na regeneração da água. E diante dos impactos antrópicos observados, 

recomenda-se a implementação de medidas de tratamento do esgoto, para que os 

serviços ecossistêmicos possam ser mantidos. 

Palavras-chave: zooplâncton; macrófitas; macroinvertebrados bentônicos; qualidade da 

água; Modelo de Streeter-Phelps.  

 

 

 



 

 

ABSTRACT 

 

Water resources face several challenges arising from human action that increase their 

vulnerability and negatively impact their resilience. However, uncertainties persist about 

the interconnection between water bodies, biodiversity and ecosystem services. The 

hypothesis of this work is that aquatic biodiversity is associated with the maintenance of 

the ecosystem service of improving water quality in the Almada and Cachoeira rivers in 

Bahia. To test the hypothesis, samples were collected upstream (clean water zone) and 

downstream (zones of active decomposition) in three urban areas of each river and the 

Streeter-Phelps self-purification model was applied. The landscape was predominantly 

characterized by pastures and forest formations. The Principal Component Analysis 

indicated greater variability in the physical and chemical variables of the active 

decomposition zones. The self-purification process was more efficient in the Almada 

River. The headwater stretches were the most affected by organic pollution. In the 

Almada River, 41 taxa of zooplankton, 44 of benthic macroinvertebrates (MIB) and six 

of macrophytes were identified, while in the Rio Cachoeira, 37 zooplankton species, 36 

MIB taxa and five of macrophytes were found. Only the richness and abundance of 

zooplankton showed a significant difference between the clean water zones and the 

active decomposition zones. The correlation between attributes of benthic and 

planktonic communities with physical and chemical variables, such as dissolved oxygen 

(DO), pH and biochemical oxygen demand (BOD) was evidenced. Beta diversity was 

greater for the zooplankton community. The Pearson correlation between community 

attributes, including tolerant groups, and DO and BOD conditions along each stretch, 

generated by the model, highlighted the positive effect of the composition and 

abundance of planktonic organisms on water regeneration. And given the observed 

anthropogenic impacts, it is recommended that sewage treatment measures be 

implemented so that ecosystem services can be maintained. 

 

Keywords: zooplankton; macrophytes; benthic macroinvertebrates; water quality; 

Streeter-Phelps model.  
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1. INTRODUÇÃO/JUSTIFICATIVA 

A água é um recurso essencial para a manutenção de processos vitais (Dudgeon, 

2019), e acompanhada da biodiversidade supre serviços ecossistêmicos à sociedade. Os 

serviços ecossistêmicos são os benefícios que as pessoas obtêm dos ecossistemas, tais 

como: serviços de provisão (alimentos, água, madeira e fibras), serviços de regulação 

(que afetam o clima, inundações, doenças, resíduos e qualidade da água), serviços 

culturais (que proporcionam benefícios recreativos, estéticos e espirituais); e serviços de 

suporte (formação do solo, fotossíntese e ciclagem de nutrientes) (Deeksha & Shukla, 

2022). Já o termo biodiversidade representa as diferentes formas de visualizar a 

diversidade biológica, sendo as mais conhecidas: diversidade taxonômica, diversidade 

genética, diversidade funcional e diversidade de habitat (Gaston, 2000). E a combinação 

entre água e biodiversidade sustenta serviços ecossistêmicos de provisão (água com 

qualidade e alimento), suporte (ciclagem de matéria, fluxo de energia, resiliência, 

estabilidade e controle de doenças) e cultural (educação e recreação) (Parron et al., 

2019). 

A biodiversidade mantém um alto nível de multifuncionalidade dos ecossistemas 

(Lefcheck et al., 2015). Por isso, debates sobre a perda das espécies sempre levam a 

implicações negativas sobre os ecossistemas (Branco et al., 2022). Tais ameaças 

antrópicas não apenas prejudicam o bem-estar social, econômico e cultural humano, 

mas também desencadeiam uma série de reações entre as atividades humanas e as 

propriedades ecossistêmicas (Caro et al., 2022). Isso implica que os estressores 

antropogênicos sobre a biodiversidade resultam em redução na quantidade e qualidade 

dos serviços ecossistêmicos disponíveis para a população humana. Essa situação pode 

levar à falsa necessidade de aumentar a exploração dos ecossistemas para atender às 

demandas da população, o que, por sua vez, amplifica o impacto sobre a biodiversidade 

(Dudgeon, 2019). 

Em paralelo, os recursos hídricos superficiais enfrentam ameaças à sua 

biodiversidade e às suas funções ecossistêmicas (Dudgeon, 2019). O crescimento das 

atividades agrícolas, a contaminação proveniente de resíduos domésticos e industriais, a 

lixiviação de nutrientes, a expansão da pecuária, a supressão da vegetação ciliar e a 

regulação do fluxo de água têm acelerado o processo de degradação desses corpos 

d'água (Prakash & Verma, 2022). Essa degradação altera os aspectos abióticos (e.g. 

aumento da concentração de nutrientes levando à eutrofização) e bióticos (e.g. perda de 



 

 

espécies e o aumento da predominância de espécies mais resistentes). Além disso, pode 

ter impactos indiretos ao afetar as relações entre os diferentes níveis tróficos, bem como 

as dinâmicas interespecíficas e intraespecíficas de competição e predação (Braz et al., 

2020), assim como a modificação da produtividade primária (Sabater et al., 2018). 

Como resultado, funções intrínsecas de autodepuração dos rios podem ser prejudicadas.  

Os rios apresentam a capacidade inerente de restabelecer seu estado original ou 

semelhante após o recebimento de um distúrbio (Ghangrekar, 2022). O processo de 

autodepuração ocorre por meio de microrganismos que regulam a ciclagem de 

nutrientes através da decomposição (Ostroumov, 2017). Embora outros fatores, como 

processos físicos (diluição, sedimentação e turbulência) e químicos (oxidação dos 

redutores) também atuem no sistema (Pratiwi et al., 2023). A autodepuração pode ainda 

ser compreendida como uma sucessão ecológica, onde os estágios podem ser 

identificáveis no corpo d’água, uma vez que este é um processo que se desenvolve ao 

longo do tempo e do espaço (Von Sperling, 2005). Dessa forma, são definidas quatro 

zonas de autodepuração: zona de degradação, zona de decomposição ativa; zona de 

recuperação; e zona de águas limpas.  

No entanto, a intensidade da degradação ambiental pode ser superior a 

capacidade de auto regeneração dos rios (Ghangrekar, 2022) porque altera diretamente a 

biota aquática, que é essencial para manutenção desse processo. Assim, como previsto 

pela teoria da biodiversidade e funcionamento dos ecossistemas (Tilman, 1999; Loreau 

et al., 2001), rios ou trechos de rios com maior biodiversidade de microrganismos 

poderiam ter mais eficácia no processo de autodepuração. Isto porque o papel dos 

fatores e processos ecológicos que contribuem para a melhoria da qualidade da água 

(auto purificação da água) são mais exigidos em corpos de água com elevado grau de 

deterioração (Ostroumov, 2010). 

Como a capacidade de autodepuração varia de um curso d’água para outro, são 

necessários estudos específicos, visando conhecer a capacidade de cada rio se recuperar 

da poluição orgânica sem que suas características naturais sejam prejudicadas. Nos rios 

urbanos do Brasil, a poluição orgânica é um dos grandes problemas de saúde pública, 

em função da ausência de saneamento básico adequado na maioria dos seus municípios. 

O índice de esgotamento em todo país representa 92,9% em relação à população urbana, 

com cerca de 325,6 mil quilômetros de redes de coleta de esgoto. Mas, quanto ao 

tratamento dos esgotos, observa-se que o índice médio do país chega a 46,3% para a 

estimativa dos esgotos gerados e 74,5% para os esgotos que são coletados. Infelizmente, 



 

 

a maior parte destes rejeitos chegam aos rios promovendo sua contaminação e gerando 

uma cadeia de problemas de saúde pública.  

O consumo de oxigênio dissolvido é um dos principais indicadores deste tipo de 

poluição. Ele é o resultado dos processos de estabilização da matéria orgânica advinda 

de efluentes. Este fenômeno pode provocar a mortandade de peixes e a consequente 

redução da diversidade de espécies do ecossistema. Devido sua importância, o oxigênio 

dissolvido tem sido utilizado tradicionalmente para a determinação do grau de poluição 

e autodepuração em cursos d’água por meio da modelagem (Von Sperling, 2007; Wen et 

al., 2017). 

A modelagem matemática da qualidade da água em rios surgiu da necessidade 

de se prever e avaliar os efeitos de ações antrópicas, visando controlar a poluição e 

proteger a saúde pública (Orlob, 1983; Orlob, 1992). O modelo de Streeter-Pelphs foi 

o pioneiro, desenvolvido em 1925 a partir de análises no rio Ohio (Chapra, 1997). Ao 

longo dos anos, foram obtidos avanços nas técnicas numéricas e computacionais, 

além de adaptabilidade do modelo ao surgimento de novos problemas ambientais 

(Chapra, 1997). E, devido a sua simplicidade de aplicação, o modelo tem sido 

difundido cada vez mais em estudos para a gestão dos recursos hídricos (Gonçalves et 

al., 2012; Wu & Yu, 2021; Mendivil-García et al., 2022; Lung, 2023). 

Outro meio utilizado para identificar poluição orgânica é por meio da análise da 

biodiversidade aquática. Dentre estes, os invertebrados planctônicos e bentônicos 

podem auxiliar a minimizar os impactos humanos, pois se alimentam de bactérias 

(coliformes totais), que se proliferam por conta do aporte fecal, e também de algas 

(clorofila-a), que aumentam devido à entrada de nutrientes em excesso (Ramos et al., 

2021). Estes organismos respondem rapidamente às mudanças físicas, químicas e 

biológicas nos ambientes aquáticos, podendo ser utilizadas como bioindicadores de 

perturbação ambiental (Dodson et al., 2005; Simões et al., 2012; Bonecker et al., 2013; 

Simões et al., 2015; Topulniak et al., 2019; Simões et al., 2020). 

Poucas políticas ambientais consideram o zooplâncton como ferramenta nas 

estratégias de conservação, apesar do seu papel ecológico nos sistemas aquáticos (Chiba 

et al., 2018). Vários estudos têm registrado diferenças desta comunidade entre sistemas 

aquáticos impactados ou com diferentes graus de trofia (Dodson, 1992; Attayde & 

Bozelli, 1998; Dodson & Lillie, 2001; Hoffmann & Dodson, 2005; Pinto-Coelho et al., 

2005; Dodson et al., 2009; Simões et al., 2015). Além disso, estudos recentes em áreas 

sujeitas à restauração ambiental, revelaram um aumento na diversidade ou alterações 



 

 

nas características funcionais do zooplâncton (i.e. tamanho do corpo, biomassa, dentre 

outros) (Olmo et al., 2016; Bowszys et al., 2020; Chen, 2020; Hernández‐Carrasco et 

al., 2023). Estas observações suportam o uso desses organismos na caracterização da 

qualidade ambiental dos corpos hídricos.  

Os macroinvertebrados bentônicos (MIB) por sua vez, são os mais usados em 

programas de biomonitoramento em todo o mundo. Isso se deve ao fato destes 

organismos apresentarem respostas identificáveis a impactos múltiplos ou específicos, 

difusos ou pontuais, podendo ser estabelecidas relações de causa-efeito entre os 

estressores ambientais e a composição e estrutura desta comunidade (Nesemann et al., 

2004; Buss & Borges, 2008; Gargiulio et al., 2016; Leasi et al., 2018; Topulniak et al., 

2019). Possuem função em termos ecológicos na ciclagem de nutrientes, pois 

participam das cadeias alimentares, formando um elo entre os recursos basais do 

sistema (algas e detritos) e os peixes (Vega et al., 2019), podendo viver associados à 

macrófitas aquáticas.  

As macrófitas, vegetação aquática visível a olho nu, também podem ser 

utilizadas como indicadores da qualidade ambiental (Hegel & Melo, 2016). Isso porque 

desempenha funções na ciclagem e estocagem de nutrientes, constituição de detritos 

orgânicos, controle da poluição e eutrofização artificial das águas. E além de 

funcionarem também como fonte de matéria orgânica, enquanto vivas ou até mortas na 

forma de detritos para organismos, as macrófitas ainda alteram a estrutura espacial dos 

habitats e influenciam na sedimentação, nas características físicas e químicas da água e 

na velocidade do fluxo de água (Esteves & Camargo, 1986; Esteves, 1998; Pott & Pott, 

2000; Esteves et al., 2011; Thomaz, 2023). No Brasil, diversos estudos têm sido 

realizados a fim de examinar o papel das macrófitas no processo de melhoria da 

qualidade da água em ecossistemas aquáticos (Pereira et al., 2012; Hegel & Melo, 2016; 

Bytyqi et al., 2020; Diniz et al., 2021). 

Dessa forma, este estudo analisou a relação entre biodiversidade aquática e 

serviços ecossistêmicos aquáticos associando-os com regulação da poluição e qualidade 

de água em rios. A hipótese principal é que a biodiversidade aquática está associada 

com a manutenção do serviço ecossistêmico de melhora da qualidade da água nos rios 

Almada e Cachoeira na Bahia. Para que a hipótese seja aceita, espera-se que as 

seguintes predições sejam atendidas: 

• Diminuição do oxigênio dissolvido e um aumento da condutividade elétrica a 

jusante dos centros urbanos dos trechos mais impactados; 



 

 

• Diminuição gradual da demanda bioquímica de oxigênio ao longo dos trechos; 

• Substituição na composição das comunidades aquáticas após as áreas urbanas; 

• Comprometimento da capacidade de autodepuração nos trechos mais 

degradados; 

• Associação entre capacidade de autodepuração e atributos da biodiversidade. 

 

2. OBJETIVO GERAL 

Analisar a associação da biodiversidade de zooplâncton, macroinvertebrados 

bentônicos e macrófitas com a autodepuração dos Rios Almada e Cachoeira na Bahia. 

 

2.2 Objetivos específicos 

• Analisar a capacidade de autodepuração da água após áreas urbanas de cada rio; 

• Quantificar a biodiversidade de zooplâncton, macroinvertebrados bentônicos e 

macrófitas a montante e a jusante de centros urbanos de cada rio; 

• Relacionar a biodiversidade dos organismos com a capacidade de 

autodepuração. 

 

3. MATERIAL E MÉTODOS 

 

3.1 Área de estudo 

As Bacias Hidrográficas do Rio Almada (BHRA) e do Rio Cachoeira (BHRC), 

inseridas na Bacia do Atlântico Leste, desempenham um papel vital para o 

desenvolvimento socioeconômico da região, subsidiando atividades como a pesca, 

irrigação e abastecimento público (Gomes, 2010; Engelbrecht et al., 2019). A BHRA 

abrange uma área de drenagem de aproximadamente 1.545 km², percorrendo formações 

florestais de mata atlântica e cidades locais (Gomes, 2010). Com um clima classificado 

como Tropical Chuvoso, a região apresenta índices pluviométricos médios anuais de 

1780 mm, com pico de precipitação entre março e abril, e uma temperatura média anual 

de 22,9°C (Bahia, 2001) (Figura 1). 

Já a BHRC, abrangendo territórios de 12 municípios, é delimitada ao norte pelas 

bacias dos rios Contas e Almada e ao Sul pela bacia hidrográfica do Rio Pardo. O 



 

 

principal curso d'água da BHRC, o Rio Cachoeira, tem origem na Serra da Ouricana, na 

cidade de Itororó, onde é chamado de Rio Colônia, e se converge com o Rio Salgado na 

cidade de Itapé para formar o Rio Cachoeira. Caracterizada por um clima quente e 

úmido, típico das florestas tropicais, a região recebe uma precipitação anual de 1000 

mm, distribuída ao longo do ano, e tem uma temperatura média de 24ºC, com períodos 

de estiagem em agosto e setembro (Schiavetti et al., 2005) (Figura 1). 

Figura 1. Bacia Hidrográfica do Rio Almada (BHRA) e Bacia Hidrográfica do Rio 

Cachoeira (BHRC) e seus respectivos pontos de coleta. BHRA: P1a e P1b = Almadina, 

P2a e p2b = Coaraci, P3a e P3b= Itajuípe; BHRC: P1a e P1b = Itororó, P2a e p2b = 

Itaju do Colônia, P3a e P3b= Itapé. 

 

3.2 Delineamento amostral 

 As coletas foram realizadas e separadas por trechos ao longo do eixo 

longitudinal de cada rio principal das bacias (Trechos 1, 2 e 3). Cada trecho foi 

caracterizado pela influência de uma cidade, para indicar a presença de uma fonte 

poluidora (efluente não tratado). Os trechos contiveram um ponto de coleta a montante 

(entre 0 e 500 m de distância) (a) e outro sob influência de determinada cidade (entre 0 

e 500 m de distância) (b). Os pontos a montante de cada cidade foram utilizados como 

referência (Zona de águas limpas); os pontos sob influência dos centros urbanos 

representam locais impactados pelos efeitos da poluição (Zona de decomposição ativa). 



 

 

A montante de cada trecho analisado, as bacias hidrográficas não apresentam nenhuma 

contribuição pontual representativa e a jusante dos centros urbanos, dentro do mesmo 

trecho, não há outros lançamentos significativos de efluentes (Figura 2; Anexos: Tabela 

4).  

Na BHRA foram analisados os trechos das cidades: Almadina, Coaraci e 

Itajuípe. Da mesma forma, na BHRC foram analisadas as cidades: Itaju do Colônia, 

Itapé e Itabuna. Um traço comum a esses municípios é a ausência total de tratamento do 

efluente gerado pela população (IBGE, 2012). As coletas ocorreram durante o ano de 

2023, resultando em 18 amostras de biodiversidade por corpo hídrico (06 amostras de 

zooplâncton, 06 amostras de macrófitas e 06 amostras de MIB), somente nos pontos de 

águas limpas (a) e de decomposição ativa (b) de cada centro urbano (Figura 2). Os 

tributários não foram modelados, uma vez que não foi identificada a presença ou, 

quando presente, vazão significativa dentro dos trechos analisados, para que seus dados 

fossem considerados representativos nos parâmetros de entrada do modelo (Von 

Sperling, 2007).  

 

Figura 2. Discretização dos trechos analisados na Bacia Hidrográfica do Rio Almada 

(BHRA) e na Bacia Hidrográfica do Rio Cachoeira (BHRC). D: distância; T= 

temperatura; pH= potencial hidrogeniônico; CE= condutividade elétrica; V= 

velocidade; Q= vazão, OD: oxigênio dissolvido; DBO: demanda bioquímica de 

oxigênio; MIB: macroinvertebrados bentônicos; 1, 2 e 3 são cidades dentro de cada 

bacia hidrográfica. 1: Almadina – BHRA/Itororó – BHRC; 2: Coaraci –BHRA/Itaju do 

Colônia – BHRC; 3: Itajuípe – BHRA /Itapé – BHRC. 

 



 

 

3.3 Obtenção das variáveis físicas, químicas e biológicas da água 

Em todos os pontos urbanos de amostragem (a e b) foram mensurados in situ, 

com o uso de sonda multiparâmetro Hanna: pH; oxigênio dissolvido (OD); 

condutividade elétrica (CE); temperatura (T); além da vazão (Q) pelo método do 

flutuador (Palhares et al., 2007), velocidade média (V) e profundidade média (Santos et 

al., 2001). Amostras de água foram obtidas e acondicionadas em caixas térmicas para 

posterior análises laboratoriais, onde foram mensurados: demanda bioquímica de 

oxigênio (DBO) pelo método da diluição e incubação (20°C por 5 dias) (CETESB, 

1978). 

Os organismos zooplanctônicos foram coletados por meio de arrastos horizontais 

do centro do rio para as margens com auxílio de uma rede de plâncton de 68 μm de 

abertura de malha e em seguida fixados em formol a 4% tamponado com carbonato de 

cálcio. A identificação foi realizada a nível de espécie, sob microscópio estereoscópio e 

microscópio óptico com o auxílio da bibliografia especializada (Elmoor-Loureiro, 1997; 

Koste, 1978; Reid, 1985). As contagens foram realizadas em cubetas de acrílico com 

fundo quadriculado sob microscópio estereoscópico para os microcrustáceos adultos e 

em câmaras tipo Sedgwick-Rafter para rotíferos e náuplios, onde, no mínimo, 100 

indivíduos da espécie mais abundante foi estimada, em três sub amostragens 

subsequentes obtidas com pipeta do tipo Hensen-Stempell (2 mL) (Bottrell et al., 1976) 

sendo a densidade final expressa em ind.m-3. Esses resultados foram utilizados para 

estimar a composição da comunidade em cada ponto amostrado. 

As coletas dos MIB foram realizadas em áreas de corredeiras e remansos, 

utilizando-se rede D-frame com malha de 300 µm (0,5 mm), em todos os 

compartimentos do ambiente. Ao longo de cada ponto analisado foi selecionado um 

segmento de 30 m de margem e a amostragem consistiu em 20 arrastos individuais de 1 

m, da jusante para montante, proporcionalmente ao número de habitats registrados em 

cada rio (areia, folhagem, matéria orgânica particulada, cascalho, leito rochoso 

consolidado). Posteriormente, as subamostras foram agrupadas para formar uma 

amostra composta (Barbour et al., 1996) e preservadas com etanol a 70%. No 

laboratório, os MIB foram triados e identificados usando microscópio estereoscópico e 

chaves taxonômicas disponíveis (i.e. Mugnai et al., 2010; Mariano & Froehlich, 2007, 

Hamada et al., 2018; Garraffoni et al., 2020). 



 

 

As macrófitas, por sua vez, foram amostradas segundo a metodologia sugerida 

por Westlake (1965), na qual são lançados dois quadrados flutuantes de PVC com área 

de 0,25m², sendo que para cada coleta das amostras foram escolhidos os bancos mais 

homogêneos, ou seja, aqueles com indivíduos de mesma espécie e aspecto fenológico 

semelhante dentro de uma seção do rio de aproximadamente 5 m (Pompêo & Moschini-

Carlos, 2003). Em seguida, os organismos foram lavados com água do próprio local e 

acondicionados em sacos plásticos. A identificação foi realizada a nível de gênero, com 

base em literatura especializada (Pott & Pott, 2000; Scremin-Dias et al., 1999; Amaral 

et al., 2008). Posteriormente, as plantas foram secas em estufa a uma temperatura 

máxima de 60°C, até atingir peso constante. Em seguida, o material foi pesado, 

determinando-se, assim, o seu peso seco. Para a obtenção da biomassa em peso seco por 

metro quadrado (gPS.m-2) foi calculada a média dos pesos obtidos, multiplicado por 

quatro.  

 

3.4. Análise de uso e cobertura da terra 

Os mapas de uso e cobertura da terra foram elaborados a partir de imagens do 

sensor LANDSAT, com resolução espacial de 30 metros. As imagens são geradas a 

partir do desenvolvimento de códigos na linguagem de programação JavaScript com 

aplicação do algoritmo Random Forest para classificação dos usos, disponibilizadas 

gratuitamente pela plataforma do MAPBIOMAS (https://mapbiomas.org/). Foram 

utilizados dados da Coleção 8.0 para a série histórica anual de 2022. Os mapas foram 

avaliados quanto a área em km2 e em porcentagem, utilizando o software QGIS 3.16. 

 

3.5 Análise da capacidade de autodepuração 

A capacidade de autodepuração foi simulada através da aplicação do modelo de 

Streeter-Phelps para lançamento pontual (Von Sperling, 2014). Embora o despejo de 

efluente doméstico se dê de forma difusa ao longo da zona urbana de cada cidade 

analisada, para este estudo, toda a área urbana foi considerada como um único ponto de 

lançamento de efluente (Zona de mistura). Para tanto, foram necessários os seguintes 

dados de entrada: vazão do rio (Qr); vazão do esgoto (Qe), estimada pela equação 𝑄𝑒 =

𝑃∗𝑞∗𝐶

86400
, sendo P a população (hab.), q o consumo de água per capita (L/hab.dia) 

(Anexos: Tabela 2) e C o coeficiente de retorno, adotado o valor de 0,8 (Von Sperling, 

https://mapbiomas.org/


 

 

2005); oxigênio dissolvido do rio (ODr); oxigênio dissolvido do esgoto bruto (ODe), 

sendo adotado como 0,0 mg/L; demanda bioquímica de oxigênio do rio (DBOr); 

demanda bioquímica de oxigênio do esgoto bruto (DBOe), adotando-se o valor padrão 

de 341 mg/L; demanda bioquímica de oxigênio da zona de decomposição ativa 

(DBO50), obtida a partir da equação 𝐷𝐵𝑂50 =
𝑄𝑟∗𝐷𝐵𝑂𝑟+𝑄𝑒∗𝐷𝐵𝑂𝑒

𝑄𝑟+𝑄𝑒
; tempo de percurso, 

determinado por 𝑡 =
𝑑

𝑣∗46400
, onde d é a distância e v é a velocidade do curso d’água; 

concentração de saturação de oxigênio (CS), obtida a partir de valores tabelados 

(Anexos: Tabela 1), utilizando dados de temperatura da água e altitude para sua 

definição; oxigênio mínimo permissível (ODmin), de 5 mg/L, e demanda bioquímica 

máxima permitida (DBOmáx), também de 5 mg/L, admitindo-se os teores permissíveis 

para rios de Classe 2, conforme Resolução CONAMA 357/2005; e os coeficientes de 

desoxigenação (K1), de reaeração (K2) e o de decomposição (Kd), pois são os que 

realmente indicam os níveis de oxigênio dissolvido em um ecossistema aquático 

(Rodrigues, 2005; Von Sperling, 2014) (Anexos: Tabela 3).  

Para determinação do K1, foi adotado o valor de 0,45 (dia-1), conforme 

estabelecido por Von Sperling (2014) para corpos d’água com características de esgoto 

bruto concentrado. O Kd foi calculado em função da profundidade, conforme equação 

de EPA (1985) e Thomann & Mueller (1987), em que a equação consiste em 𝐾𝑑 =

0,3 ∗ (
𝐻

2,5
)
−0,434

, considerando altura da lâmina d’água (H) ≤ 2,5 m. Já para o cálculo 

do K2, optou-se pela utilização da equação de Owens et al (apud Branco, 1978; 

Chapra, 1997), em função de sua aplicabilidade a partir de características hidráulicas 

do corpo d’água, dada por 𝐾2 = 5,3 ∗ 𝑣0,67 ∗ 𝐻−1,85, sendo v a velocidade do curso 

d’água (m/s) e H a altura da lâmina d’água (m);  

Todos os cálculos para estimativa do K1, K2 e Kd são obtidos, de forma geral, 

para uma temperatura da água padrão de 20°C. Para a devida correção da temperatura, 

conforme as condições de cada trecho analisado, aplicou-se as seguintes equações: 

𝐾1𝑇 = 𝐾120𝐶 ∗ 𝜃
(𝑇−20), para K1; 𝐾𝑑𝑇 = 𝐾𝑑20𝐶 ∗ 𝜃

(𝑇−20), para Kd; e 𝐾2𝑇 = 𝐾220𝐶 ∗

𝜃(𝑇−20) para K2, onde T é a temperatura da água e 𝜃 sendo usualmente empregado os 

valores de 1,047 para K1 e Kd e 1,024 para K2 (EPA, 1987). Os valores de 𝜃 implicam 

que K1 e Kd aumentam 4,7% a cada acréscimo de 1°C na temperatura da água, 

enquanto o K2, 2,4%.  



 

 

 Como dados de saída, foram gerados: a concentração de oxigênio da mistura 

(C0), a partir da equação 𝐶0 =
𝑄𝑟∗𝑂𝐷𝑟+𝑄𝑒∗𝑂𝐷𝑒

𝑄𝑟+𝑄𝑒
; a concentração de DBO última da mistura 

(L0), definida por 𝐿0 = 𝐷𝐵𝑂50 ∗ 𝐾𝑇 , onde KT é a constante de transformação da DBO5; 

a DBO última, dada pela equação 𝐾𝑇 =
1

1−𝑒−5∗𝑘1
; tempo crítico (tc), segundo a equação 

𝑡𝑐 =
1

𝐾2−𝐾𝑑
∗ 𝑙𝑛 {

𝐾2

𝐾𝑑
∗ [1 −

𝐷0∗(𝐾2−𝐾𝑑)

𝐿0−𝐾𝑑
]}, sendo Do o déficit de oxigênio, definido pela 

subtração entre Cs e C0; e concentração crítica de oxigênio dissolvido (ODc), dada pela 

equação 𝑂𝐷𝑐 = 𝐶𝑆 − 𝐷𝑐, onde Dc é o déficit crítico, calculado a partir de 𝐷𝑐 =
𝐾2

𝐾𝑑
∗ 𝐿0 ∗

𝑒−𝑘1∗𝑡𝑐 . 

 Estes parâmetros convergiram para a obtenção dos perfis de OD e DBO de cada 

trecho dos rios analisados. O perfil de oxigênio dissolvido ao longo do tempo e da 

distância foi, portanto, calculado pela equação 𝐶𝑡 = 𝐶𝑆 − [
𝐾𝑑∗𝐿0

𝐾2−𝐾𝑑
∗ (𝑒−𝑘𝑑∗𝑡 − 𝑒−𝑘2∗𝑡) +

(𝐶𝑆 − 𝐶0) ∗ 𝑒
−𝑘2∗𝑡], para diversos valores t (tempo). Para definição do perfil de DBO ao 

longo do tempo e da distância, foi usada a equação 𝐿 = 𝐿0 ∗ 𝑒
−𝑘𝑑∗𝑡 (Von Sperling, 

2014). Por fim, os valores de OD e DBO obtidos foram comparados quanto aos padrões 

estabelecidos pela Resolução CONAMA 357/05.  

 

3.6 Análise de dados 

A variabilidade espacial das características físicas e químicas da água foi 

analisada utilizando uma Análise de Componentes Principais (ACP), para sumarizar os 

principais gradientes de condições ambientais. Os dados das variáveis foram 

normalizados previamente (média = 0, desvio padrão = 1) para que apresentassem o 

mesmo peso na análise.  

 A diversidade taxonômica foi estimada para cada grupo planctônico, 

considerando os três componentes da diversidade: local (alfa), beta e regional (gama). A 

diversidade local foi a riqueza de espécies observada em uma dada localidade, a 

diversidade beta foi a substituição de espécies entre a zonas de águas limpas e zonas de 

decomposição ativa e a diversidade gama é a diversidade em uma região (Whittaker, 

1972). A diversidade alfa das comunidades de zooplâncton e de MIB foram obtidas 

através da medição dos seguintes atributos: riqueza, abundância e equitabilidade de 

Pielou. A diversidade beta foi estimada utilizando os índices de diversidade beta de 

Simpson, componente de substituição entre comunidades (Koleff et al., 2003) e Raup-



 

 

crick, uma medida ponderada da dissimilaridade entre comunidades (Chase et al., 

2011). Enquanto a diversidade regional foi estimada através da curva de acumulação de 

espécies e o estimador não paramétrico Jacknife 1 (Burnham & Overton, 1979; Colwell 

& Coddington, 1994; Magurran, 2004). 

 O Teste t de Student ou teste de Mann-Whitney (W) foram realizados para 

avaliar diferenças nos atributos das comunidades entre zonas de águas limpas e zonas de 

decomposição ativa dos centros urbanos e das variáveis físicas e químicas.  A correlação 

de Pearson foi aplicada para identificar relações significativas entre os atributos, 

diversidade beta de Simpson e Raup-Crick com as variáveis físicas e químicas nos 

pontos de decomposição ativa (a jusante de cada zona urbana). Para esta análise os 

dados foram previamente logaritmizados.  

Para analisar a associação entre biodiversidade e capacidade de autodepuração 

dos rios, também foi realizada a correlação de Pearson, uma vez que os dados atingiram 

os pressupostos para análises paramétricas. Os componentes da biodiversidade 

utilizados como variável independente foram diversidade alfa e beta de zooplâncton e 

macroinvertebrados bentônicos e seus respectivos organismos sensíveis 

(Ephemeroptera, Plecoptera e Trichoptera - EPT) e tolerantes ou oportunistas 

(Bdelloidea, Chironomidae e Oligochaeta), além da biomassa das macrófitas. As 

medidas de autodepuração (variáveis dependentes utilizadas como indicadores de 

serviços ecossistêmicos) foram: OD mínimo; OD da mistura; OD no final do trecho; 

DBO da mistura; e DBO no final do trecho. 

 Todas as análises estatísticas foram realizadas no software R (R-Core-Team, 

2021), por meio dos pacotes Vegan v.2.4.3 (Oksanen et al., 2017) para padronização dos 

dados, betapart v.1.6 (Baselga et al., 2017) para as análises de diversidade beta, 

factoextra v.1.0.7 (Kassambara & Mundt, 2020) e FactoMineR v.2.9 (Lê et al., 2008) 

para a ACP, BiodiversityR v.2.15.4 (Kindt & Coe, 2005) para os calcular os atributos 

das comunidades, Car v.3.1.2 (Foz & Weisberg, 2019) para testar a homogeneidade da 

variância dos dados, iNEXT v.3.0.0 (Chao et al., 2014; Hsieh et al., 2022) para a 

rarefação e ggplot2 v.3.4.4 (Wickham, 2016) para as produções gráficas.  

4. RESULTADOS  

4.1 Uso e Cobertura da terra  

A análise de uso e cobertura da terra para o ano de 2022 revelou 13 categorias 

para a BHRA e 16 para a BHRC. Mineração, Apicum e Outras Lavouras Perenes foram 



 

 

categorias de uso exclusivas da BHRC. As classes Formação Florestal, áreas de 

Pastagem e Mosaico de Usos (envolvendo agricultura, pastagem, entre outros) foram 

predominantes em ambas as bacias, embora com percentagens distintas. Enquanto na 

BHRA a Pastagem representou 10,06% de sua área total, na BHRC esse valor atingiu 

49,29%. De maneira semelhante, às formações florestais abrangeram uma área 43,96% 

maior na BHRA em comparação com a BHRC, onde apenas 32,59% de sua extensão 

total estava coberta por vegetação de Mata Atlântica (Figura 3, Tabela 1). 

  

 

Figura 3. Análise de uso e cobertura da terra da Bacia Hidrográfica do Rio Almada 

(BHRA) e Bacia Hidrográfica do Rio Cachoeira (BHRC) para o ano de 2022. 

 

Tabela 1. Área e porcentagem das classes de uso e cobertura da terra para a Bacia 

Hidrográfica do Rio Almada (BHRA) e Bacia Hidrográfica do Rio Cachoeira (BHRC) 

no ano de 2022. 

 BHRA BHRC 

Classes 
Área 

(km2) 

Área 

(%) 

Área 

(km2) 

Área 

(%) 

Outras Lavouras Perenes 0,000 0,000 0,036 0,001 

Mineração 0,000 0,000 0,401 0,008 

Apicum 0,000 0,000 0,865 0,018 

Outras Áreas não Vegetadas 0,245 0,015 2,245 0,046 

Restinga Herbácea 0,272 0,017 0,000 0,000 

Campo Alagado e Área Pantanosa 0,316 0,020 0,242 0,005 

Silvicultura (monocultura) 0,544 0,034 0,214 0,004 

Mangue 1,044 0,066 8,930 0,184 

Formação Savânica 1,650 0,104 285,904 5,878 

Agricultura (Café) 4,327 0,273 0,052 0,001 



 

 

Área Urbanizada 5,627 0,355 38,220 0,786 

Praia, Duna e Areal 9,517 0,600 6,055 0,124 

Rio, Lago e Oceano 9,041 0,570 13,716 0,282 

Mosaico de Usos 148,023 9,335 524,461 10,782 

Pastagem 159,574 10,064 2397,757 49,294 

Formação Florestal 1245,448 78,546 1585,141 32,588 

TOTAL 1585,627 100,000 4864,240 100,000 

 

4.2 Variáveis Físicas e Químicas   

O oxigênio dissolvido apresentou os menores valores na zona de decomposição 

ativa dos trechos iniciais dos rios Almada e Cachoeira. A DBO5 Obs apresentou maiores 

valores na zona de decomposição ativa da maioria dos trechos. Já o pH, demonstrou 

valores menores nas zonas de decomposição ativa de ambos os rios, exceto nos últimos 

dois trechos do Rio Cachoeira. A condutividade elétrica, por sua vez, apresentou padrão 

decrescente no Rio Almada e crescente no Rio Cachoeira, com maiores valores 

registrados no trecho 1 do Rio Almada (929,70 e 880,70 μS/cm, P1a e P1b 

respectivamente). A temperatura da água foi a única variável a apresentar diferença 

significativa entre montante e jusante (T = 3,57 e p-valor = 0,02). 

 

Tabela 2. Variáveis físicas e químicas do Rio Almada (BHRA) e do Rio Cachoeira 

(BHRC) amostradas em 2023. T – Temperatura da água; pH – potencial 

Hidrogeniônico; OD – Oxigênio Dissolvido; CE – Condutividade elétrica; DBO5 Obs – 

Demanda Bioquímica de Oxigênio observada; Q – Vazão. P1a, P2a e P3a: Zonas de 

águas limpas; P1b, P2b e P3b: Zonas de decomposição ativa. 

Rio 
Ponto 

amostral Trecho 
OD 

(mg/L) 

T  

(°C) 
pH 

CE 

(μS/cm) 

Q 

(m3/s) 

DBO5 Obs 

(mg/L) 

Almada P1a 1 7,10 28,60 6,63 929,70 0,16 6,54 

Almada P1b 1 1,25 28,60 5,90 880,70 0,05 5,78 

Almada P2a 2 6,57 26,00 7,54 165,90 0,52 4,24 

Almada P2b 2 8,05 27,70 7,40 158,80 1,50 7,18 

Almada P3a 3 8,54 24,40 6,58 83,40 2,66 6,76 

Almada P3b 3 7,06 24,80 6,50 100,40 3,85 9,18 

Cachoeira P1a 1 6,28 22,30 5,75 63,65 0,21 10,52 

Cachoeira P1b 1 1,27 24,20 6,02 174,60 0,35 6,68 

Cachoeira P2a 2 7,44 25,10 7,79 305,00 0,82 8,88 

Cachoeira P2b 2 8,64 27,18 8,25 344,00 0,79 11,50 

Cachoeira P3a 3 7,67 24,89 7,77 395,00 0,92 3,32 

Cachoeira P3b 3 7,66 26,25 7,88 446,00 1,65 9,78 

 



 

 

O primeiro eixo da Análise de Componentes Principais (ACP) explicou 36,9% 

da variabilidade dos dados, enquanto o segundo eixo contribuiu com 28,6%. O oxigênio 

dissolvido e o pH apresentaram correlação positiva e a DBOEst negativa com o eixo 1, 

enquanto a condutividade elétrica e a temperatura da água correlacionaram-se com o 

eixo 2. Pontos localizados em áreas de decomposição ativa exibiram maior variabilidade 

em comparação com pontos nas zonas de águas limpas (Figura 4). 

 

Figura 4. Análise de Componentes principais (ACP) de variáveis ambientais nas zonas 

de águas limpas e nas zonas de decomposição ativa centros urbanos do Rio Almada e do 

Rio Cachoeira amostradas em 2023; T – Temperatura da água; pH – potencial 

Hidrogeniônico; OD – Oxigênio Dissolvido; CE – Condutividade elétrica; DBOobs – 

Demanda Bioquímica de Oxigênio observada; DBOEst – Demanda Bioquímica de 

Oxigênio estimada; Q – Vazão. 

4.3 Capacidade de autodepuração  

A autodepuração no Rio Almada demonstrou que o trecho 1 é o mais afetado 

pela poluição por matéria orgânica, levando cerca de 6 km para estabilizar o OD. No 

entanto, a DBO, com valores acima do padrão estabelecido pela Resolução CONAMA 

357/05 desde o início do trecho, não conseguiu degradar a matéria orgânica ao ponto de 

retornar à sua condição inicial. No trecho 2, o OD apresentou baixa variação da sua 

concentração entre a zona de águas limpas e a zona de decomposição ativa, com alta 



 

 

taxa de reaeração ao longo do trecho, embora a DBO tenha alcançado o valor máximo 

permitido somente à 17,8 km de distância do ponto de mistura. No trecho 3, por sua 

vez, o OD não conseguiu estabelecer suas condições iniciais, mesmo tendo permanecido 

dentro do valor mínimo permitido. Já a DBO levou cerca de 20 km para se aproximar de 

suas condições iniciais, embora acima do valor máximo permitido ao longo de todo 

percurso (Figura 5; Tabela 3). 

 

Figura 5. Perfil de oxigênio dissolvido (OD) (a) e da demanda bioquímica de oxigênio 

(DBO) (b) para os trechos 1, 2 e 3 do Rio Almada (BHRA). 

Tabela 3. Concentrações estimadas de OD e DBO5 na mistura e no trecho final, menor 

concentração de OD obtida no trecho (OD mínima) e atendimento ou não a legislação 

nacional (Resolução CONAMA 357/05) para o Rio Almada (BHRA). 

Parâmetros 

Padrão 

Resol. 

CONAMA 

357/05 

Trecho 1 Trecho 2 Trecho 3 

Valor 

resultante 

Atende à 

legislação? 

Valor 

resultante 

Atende à 

legislação? 

Valor 

resultante 

Atende à 

legislação? 

OD – mistura 

(mg/L) 
≥5,0 1,25 Não 6,35 Sim 7,06 Sim 

OD – final do 

trecho (mg/L) 
≥5,0 6,37 Sim 7,33 Sim 7,69 Sim 

OD – mínimo 

(mg/L) 
≥5,0 1,25 Não 6,35 Sim 7,06 Sim 

DBO – mistura 

(mg/L) 
≤5,0 16,90 Não 15,50 Não 

9,30 
Não 

DBO – final do 

trecho (mg/L) 
≤5,0 10,70 Não 4,40 Sim 7,00 Não 

 



 

 

A autodepuração no Rio Cachoeira também apresentou perfis de OD onde o 

valor mais crítico foi alcançado no trecho 1, apresentando OD mínimo de 1,25 mg/L e 

levando, aproximadamente, 2 km para se recuperar. A DBO, neste mesmo ponto, 

também apresentou o valor mais alto de todo o rio, com uma concentração próxima de 

100 mg/L na zona de decomposição ativa, atingindo valores aceitáveis somente a partir 

de 30 km à jusante. No trecho 2, apesar do valor de OD encontrar-se dentro do valor 

mínimo permissível, levou cerca de 38 km para retornar a sua condição inicial e a DBO, 

50 km para degradar-se por completo. No trecho 3 a DBO necessitou de, 

aproximadamente, 11 km para degradar a matéria orgânica despejada no afluente, 

enquanto o OD manteve-se sem muitas variações e acima do valor mínimo permitido 

pela legislação (Figura 6; Tabela 4).   

 

Figura 6. Perfil de oxigênio dissolvido (OD) (a) e da demanda bioquímica de oxigênio 

(DBO) (b) para os trechos 1, 2 e 3 do Rio Cachoeira (BHRC).  

 

Tabela 4. Concentrações estimadas de OD e DBO na mistura e no trecho final, menor 

concentração de OD obtida no trecho (OD mínima) e atendimento ou não a legislação 

nacional (Resolução CONAMA 357/05) para o Rio Cachoeira (BHRC).  

Parâmetros 

Padrão 

Resol. 

CONAM

A 357/05 

Trecho 1 Trecho 2 Trecho 3 

Valor 

resultante 

Atende à 

legislação? 

Valor 

resultante 

Atende à 

legislação? 

Valor 

resultante 

Atende à 

legislação? 

OD – mistura 

(mg/L) 
≥5,0 1,27 Não 7,01 Sim 7,59 Sim 

OD – final do 

trecho (mg/L) 
≥5,0 7,70 Sim 7,28 Sim 7,73 Sim 



 

 

OD – mínimo 

(mg/L) 
≥5,0 1,25 Não 6,70 Sim 7,59 Sim 

DBO –

mistura 

(mg/L) 

≤5,0 94,90 Não 28,00 Não 10,40 Não 

DBO – final 

do trecho 

(mg/L) 

≤5,0 13,40 Não 6,70 Não 2,90 Sim 

 

4.4 Biodiversidade na Bacia Hidrográfica do Rio Almada   

A comunidade zooplanctônica na BHRA apresentou um total de 42 táxons, 

sendo 32 de rotíferos, seis de cladóceros e quatro de copépodos. Os estágios de náuplio 

e copepodito se destacaram por sua abundância e ocorrência em quase todos os pontos 

amostrados. A classe Bdelloidea foi a única a estar presente em todos os pontos 

analisados, além de representar a maior abundância observada. As espécies Lecane 

bulla e L. papuana também se destacaram por sua alta abundância, enquanto 

Diaphanosoma birgei e Ectocyclops cf bromelicola foram as menos abundantes. Foi 

evidenciada uma maior abundância de zooplâncton nos pontos localizados nas zonas de 

decomposição ativa dos municípios avaliados (Anexos: Tabela 5).  

Quanto aos macroinvertebrados bentônicos, foram identificados 44 táxons 

distribuídos em cinco filos, 11 classes e cerca de 16 ordens na BHRA. Destaca-se que 

Diptera foi a ordem mais representativa, contando com oito famílias, sendo 

Chironomidae a mais abundante, com ocorrência em todos os pontos de amostragem, 

seguida por Simuliidae. Por outro lado, algumas famílias, como Caenidae, Tipulidae, 

Gerridae e Pyralidae, entre outras, foram registradas apenas uma vez ao longo do 

período de análise. Além disso, as zonas de decomposição ativa apresentaram maior 

abundância total de organismos (Anexos: Tabela 6). 

Foram também identificados seis gêneros de macrófitas na BHRA, sendo 

Eichhornia sp., Hymenachne sp. e Polygonum sp. os mais recorrentes. Os gêneros 

Nymphaea sp. e Salvinia sp. ocorreram apenas uma vez (P1a e P3b, respectivamente). O 

ponto P2a apresentou a maior biomassa (236,28 gPS.m-2), enquanto o P1a o menor 

(13,24 gPS.m-2) (Tabela 5). 

 



 

 

Tabela 5. Biomassa de macrófitas registradas nas zonas de águas limpas e nas zonas de 

decomposição ativa após centros urbanos na Bacia Hidrográfica do Rio Almada 

(BHRA) em 2023. 

Ponto 

amostral 
Trecho Espécie 

Biomassa 

 (gPS.m-2) 

P1a 1 Nymphaea sp. 13,24 

P1b 1 Hymenachne sp. 128,00 

P2a 2 Polygonum sp.; Pistia sp.; Eichhornia sp.; Hymenachne sp. 236,28 

P2b 2 Polygonum sp.; Eichhornia sp.; Hymenachne sp 162,74 

P3a 3 Polygonum sp.; Eichhornia sp.; Pistia sp. 100,84 

P3b 3 Eichhornia sp.; Salvinia sp. 129,52 

 

4.5 Biodiversidade na Bacia Hidrográfica do Rio Cachoeira 

A comunidade zooplanctônica na BHRC apresentou um total de 36 táxons, 

sendo 27 de rotíferos, oito cladóceros e um copépode. Os copépodos estavam presentes 

apenas nos estágios de náuplio e copepodito nos pontos P1a, P3a e P3b. L. bulla foi a 

única espécie a estar presente em todos os pontos analisados. Com a ocorrência 

registrada em apenas dois pontos, a classe Bdelloidea apresentou a maior abundância 

observada, sobretudo no ponto P1b, seguida de Euclhanis dilatata e de L. bulla. E assim 

como na BHRA, também foi evidenciada uma maior abundância de zooplâncton nos 

pontos localizados nas zonas de decomposição ativa (Anexos: Tabela 5).  

Já para os macroinvertebrados bentônicos, foram identificados 35 táxons 

distribuídos em três filos, cinco classes e 14 ordens. Destacam-se as ordens Odonata e 

Diptera como as mais representativas. Dentre elas, a família Chironomidae se destacou 

como a mais comum, com ocorrência em todos os pontos de amostragem, enquanto 

Oligochaeta se mostrou como a mais abundante. E famílias como Leptoceridae, 

Corydalidae e Sialidae também registraram apenas uma ocorrência ao longo do período 

de avaliação. Em contraste com o que foi observado na BHRA, aqui foi identificada 

uma maior abundância total nos pontos localizados a montante dos centros urbanos, 

com exceção de Itororó, devido a um aumento súbito de oligochaeta no ponto P1b 

(Anexos: Tabela 6). 

Quanto às macrófitas, foram identificados cinco gêneros, sendo Eichhornia a 

mais recorrente, exceto nos pontos P1a e P1b, onde nenhuma espécie foi encontrada. O 



 

 

ponto P2b apresentou a maior biomassa de macrófitas (869,06 gPS.m-2), enquanto o P2a 

o menor (361,98 gPS.m-2) (Tabela 6). 

 

Tabela 6. Biomassa de macrófitas registradas nas zonas de águas limpas e nas zonas de 

decomposição ativa após centros urbanos na Bacia Hidrográfica do Rio Cachoeira 

(BHRC) em 2023. 

Ponto 

amostral Trecho Espécie 

Biomassa 

 (gPS.m-2) 

P1a 1  0,00 

P1b 1  0,00 

P2a 2 Eichhornia sp.; Salvinia sp. 361,98 

P2b 2 Eichhornia sp.; Polygonum sp. 869,06 

P3a 3 Eichhornia sp.; Hydroocotyle sp. 531,96 

P3b 3 Eichhornia sp.; Pistia sp.; Salvinia sp. 368,12 

 

 

4.6 Atributos das comunidades 

Levando em consideração os atributos da comunidade zooplanctônica, a riqueza 

e a abundância de rotíferos, cladóceros e copépodes foram maiores na zona de 

decomposição ativa (T = 2,28 e p-valor = 0,07; T = 2,51 e p-valor = 0,05, 

respectivamente) nas bacias hidrográficas dos rios Almada e Cachoeira (Figura 7).  

 

 



 

 

 

 

Figura 7. Atributos para os diferentes grupos da comunidade zooplanctônica nas zonas 

de águas limpas (P1a, P2a e P3a) e nas zonas de decomposição ativa (P1b, P2b e P3b) 

de centros urbanos na Bacia Hidrográfica do Rio Almada (BHRA) e da Bacia 

Hidrográfica do Rio Cachoeira (BHRC) em 2023. a, b) riqueza de espécies; c, d) 

abundância; e, f) equitabilidade. P1a e P1b: trecho 1; P2a e P2b: trecho 2; P3a e P3b: 

trecho 3. 

No que diz respeito aos macroinvertebrados bentônicos, os grupos Anelídeos, 

Chironomidae, EPT, Moluscos e outros (Odonata, Hemiptera, Coleoptera, etc.) não 

exibiram variações estatisticamente significantes entre os diferentes ambientes (p-valor 

> 0,05) (Figura 8). 



 

 

 

 

 

Figura 8. Atributos para os diferentes grupos da comunidade bentônica nas zonas de 

águas limpas (P1a, P2a e P3a) e nas zonas de decomposição ativa (P1b, P2b e P3b) de 

centros urbanos na Bacia Hidrográfica do Rio Almada (BHRA) e da Bacia Hidrográfica 

do Rio Cachoeira (BHRC) em 2023 a, b) riqueza; c, d) abundância; e, f) equitabilidade. 

P1a e P1b: trecho 1; P2a e P2b: trecho 2; P3a e P3b: trecho 3. 



 

 

 

A riqueza de espécies zooplanctônicas não demonstrou tendência de 

estabilização para nenhuma das bacias. Já para os macroinvertebrados bentônicos 

embora haja uma tendência de estabilização em ambas as bacias, a assíntota não foi 

alcançada (Figura 9). E com base na contagem de espécies raras, o estimador Jackknife 

1 estimou a possibilidade de existirem mais 18 espécies de zooplâncton e 15 táxons de 

macroinvertebrados bentônicos na BHRA, caso houvesse uma amostragem mais 

abrangente. Para a BHRC, a estimativa sugere a presença de cerca de 23 espécies de 

zooplâncton adicionais e 12 táxons de macroinvertebrados bentônicos com o aumento 

no esforço amostral. 

 

  

 

Figura 9. Curvas de rarefação e extrapolação com intervalos de confiança de 95% da 

comunidade zooplanctônica (a) e de macroinvertebrados bentônicos (b) na Bacia 

Hidrográfica do Rio Almada e na Bacia Hidrográfica do Rio Cachoeira (c e d), 

respectivamente, em 2023. 



 

 

4.7 Diversidade beta  

A substituição das espécies zooplanctônicas no Rio Almada e no Rio Cachoeira 

foram maiores em ambos os primeiros trechos, embora apenas o Rio Almada tenha 

apresentado um decréscimo desses valores ao longo do eixo longitudinal (Tabela 7). 

Para a comunidade de macroinvertebrados bentônicos, apenas o trecho 1 do Rio Almada 

apresentou um alto valor do índice (0,59). A dissimilaridade média de Raup-Crick para 

a comunidade zooplanctônica no Rio Almada foi decrescente ao longo dos trechos 

analisados, com os altos valores para os trechos 1 e 2 (0,94 e 0,82, respectivamente) e 

baixo valor no trecho 3 (0,01). Para o Rio Cachoeira, os valores de Raup-Crick foram 

altos em todos os trechos. Quanto à comunidade de macroinvertebrados bentônicos, 

apenas o trecho 1 do Rio Almada e trecho 2 do Rio Cachoeira apresentaram valores 

altos de dissimilaridade (i.e. valores entre 0,5 e 1) (Tabela 7). 

 

Tabela 7. Índice de diversidade beta de Simpson e índice de Raup-Crick para as 

comunidades de zooplâncton e de macroinvertebrados bentônicos entre montante e 

jusante de cada trecho analisado na Bacia Hidrográfica do Rio Almada (BHRA) e na 

Bacia Hidrográfica do Rio Cachoeira (BHRC) para o ano de 2023. 

   Zooplâncton MIB 

Rio Par Trecho Beta Simpson Raup-crick Beta Simpson Raup-crick 

Almada P1a-P1b 1 0,63 0,94 0,59 1,00 

Almada P2a-P2b 2 0,50 0,82 0,33 0,12 

Almada P3a-P3b 3 0,33 0,01 0,33 0,20 

Cachoeira P1a-P1b 1 0,67 0,56 0,25 0,39 

Cachoeira P2a-P2b 2 0,50 0,76 0,28 0,86 

Cachoeira P3a-P3b 3 0,64 0,81 0,13 0,01 

 

4.8 Biodiversidade aquática e variáveis físicas e químicas  

A riqueza da comunidade zooplanctônica correlacionou-se positivamente com a 

temperatura da água (r = 0,95; p-valor ≤ 0,05). A abundância apresentou correlação 

negativa com a DBO5Obs e OD, bem como o componente de substituição da diversidade 

beta (Beta de Simpson) e a dissimilaridade de Raup-Crick, que foram associados 

negativamente à vazão (r = -0,86; p-valor ≤ 0,03 e r = -0,87; p-valor ≤ 0,02, 

respectivamente). A equitabilidade, por sua vez, não foi significativamente 

correlacionada com nenhuma das variáveis abióticas (Tabela 8). 

 



 

 

Tabela 8. Correlação entre componentes da comunidade zooplanctônica e variáveis 

abióticas a jusante dos centros urbanos para a Bacia Hidrográfica do Rio Almada 

(BHRA) e para a Bacia Hidrográfica do Rio Cachoeira (BHRC) (p-valor ≤ 0,1). 

Variável 

abiótica 

Riqueza Abundância Equitabilidade Beta Simpson Raup-crick 

r p r p r p r p r p 

OD   -0,97 ≤ 0,01       

pH           

T 0,91 ≤0,01         

CE           

DBO5Obs   -0,88 0,03       

Q       -0,83 0,04 -0,81 0,05 

 

A equitabilidade da comunidade de macroinvertebrados apresentou relação 

positiva com o pH e com a DBO5Obs. A riqueza de espécies apresentou relação 

significativa apenas com a temperatura da água (r= 0,88; p-valor = 0,02). Por outro 

lado, houve relação negativa da abundância com o OD, pH e a BDO5Obs das 

comunidades de macroinvertebrados bentônicos. A dissimilaridade de Raup-Crick e a 

diversidade beta de Simpson não foram significativamente correlacionadas com 

nenhuma das variáveis abióticas (Tabela 9).   

 

Tabela 9. Correlação entre componentes da comunidade de macroinvertebrados 

bentônicos e variáveis abióticas a jusante dos centros urbanos para a Bacia Hidrográfica 

do Rio Almada (BHRA) e para a Bacia Hidrográfica do Rio Cachoeira (BHRC) (p- 

valor ≤ 0,1). 

Variável 

abiótica 

Riqueza Abundância Equitabilidade Beta Simpson Raup-crick 

r p r p r p r p r p 

OD   -0,87 0,03       

pH   -0.87 0,02 0,78 0,07     

T 0,88 0,02         

CE           

DBO5Obs   -0,83 0,04 0,78 0,07     

Q           

 

A biomassa das macrófitas também foi associada com o pH (r =0,82; p-valor = 

0,04) e com a DBO5Obs (r = 0,84; p-valor = 0,04) nas zonas de decomposição ativa. 

 



 

 

4.9 Influência da diversidade aquática na autodepuração 

A concentração de oxigênio dissolvido (OD) da mistura esteve associada com a 

comunidade aquática: correlação positiva com a equitabilidade e negativa com a 

abundância total e de organismos tolerantes (classe Bdelloidea) zooplanctônicos. 

Adicionalmente, a abundância da comunidade bentônica e a abundância de organismos 

oportunistas como Chironomidae e Oligochaeta, também apresentaram correlação 

negativa com o OD da mistura, padrão que se repetiu nos trechos de OD mínimo e no 

final do trecho. A Demanda Bioquímica de Oxigênio (DBO) da mistura não demonstrou 

correlação com nenhum atributo das comunidades, enquanto, no final do trecho, 

associou-se com a abundância das duas comunidades aquáticas. A riqueza, a diversidade 

beta (Simpson e Raup-Crick), as espécies e famílias sensíveis à poluição orgânica da 

comunidade zooplanctônica e de macroinvertebrados bentônicos, a equitabilidade de 

MIB e a biomassa das macrófitas não apresentaram relação significativa com nenhuma 

das variáveis estimadas pelo modelo de autodepuração (Tabela 10). 

 

Tabela 10. Correlação entre componentes da biodiversidade aquática e variáveis geradas 

pelo modelo de autodepuração de Streeter-Phelps para a Bacia Hidrográfica do Rio 

Almada (BHRA) e para a Bacia Hidrográfica do Rio Cachoeira (BHRC) (p-valor ≤ 0,1). 

 
Zooplâncton 

Macroinvertebrados 

bentônicos 

 

Abundância Equitabilidade Bdelloidea Abundância 

Chironomidae 

+                           

Oligochaeta 

 r p r p r p r p r p 

OD mistura 

(mg/L) 
-1,00 <0,01 0,78 0,07 -0,92 0,01 -0,85 0,03 -0,87 0,02 

OD final do 

trecho 

(mg/L) 

-0,97 <0,01 0,78 0,06 -0,89 0,02 -0,90 0,02 -0,84 0,04 

OD mínimo 

(mg/L) 
-1,00 <0,01 0,78 0,07 -0,92 0,01 -0,85 0,03 -0,87 0,03 

DBO mistura 

(mg/L) 
    

    

  

DBO final do 

trecho 

(mg/L) 

0,87 0,03   0,82 0,04 0,90 0,01 0,87 0,02 

 

5. DISCUSSÃO 

5.1 Respostas da biodiversidade aquática à poluição 



 

 

A poluição nos rios Almada e Cachoeira desencadeou uma série de respostas por 

parte das comunidades aquáticas. Dentre essas, a elevada tolerância e capacidade 

competitiva de alguns táxons dominantes (Bdelloidea, Chironomidae e Oligochaeta) 

reduziu a riqueza e a diversidade local nos trechos mais impactados. O aumento destes 

organismos, tipicamente coletores, nestes trechos demostra que a substituição não se 

limita apenas à composição taxonômica, mas também ao papel funcional das 

comunidades aquáticas, como alterações nos padrões de alimentação, reprodução e 

outras funções vitais (Shen et al., 2021). O que esperamos é que nas zonas de 

recuperação haja uma maior heterogeneidade biótica, como observado por Souza et al. 

(2024) ao analisar influencias espaciais e ambientais na comunidade de insetos 

aquáticos no rio Almada.  

De acordo com o conceito do rio descontínuo (Poole, 2002), essas mudanças 

ocorridas na estrutura trófica das comunidades aquáticas indicam uma interferência no 

gradiente longitudinal dos rios Almada e Cachoeira. Neste caso, a descarga excessiva de 

poluentes decorrentes da urbanização nos cursos d’água tem contribuído para a 

configuração atual de meta-estrutura destas bacias. Esse é um padrão já encontrado por 

diversos autores ao analisarem estas áreas de estudo (Franco et al., 2012; Franco et al., 

2015; Póvoas et al., 2020; Nascimento & Simões, 2023; Souza et al., 2024). Assim, a 

dominância de espécies e famílias tolerantes à poluição orgânica e a alta taxa de 

substituição da diversidade entre as zonas de águas limpas e de decomposição ativa, 

sustentam a hipótese do efeito negativo da poluição sobre à biodiversidade aquática. 

 

5.2 Impactos na capacidade de autodepuração 

Os trechos iniciais dos rios estudados foram os mais vulneráveis à poluição e 

apresentaram menor indicador de recuperação, pois foram necessários longos percursos 

para atingir a estabilização do OD. Destaca-se que a DBO5Est, esteve acima dos padrões 

normativos desde o início destes trechos. As regiões de cabeceiras dos rios são 

extremamente sensíveis às paisagens circundantes devido ao seu pequeno tamanho e 

volumes de água, pois são fortemente reguladas pelo seu entorno e muitas vezes não são 

protegidas (Suring, 2020; Lane et al., 2023). E por meio da análise de uso e cobertura da 

terra, nota-se a ausência de mata ciliar adequada para a largura do curso d´água ao longo 

de todos os trechos analisados do rio Cachoeira, conforme estabelece o Código Florestal 



 

 

Brasileiro (Brasil, 2012). Além disso, a degradação nesses locais tem efeito cascata, 

prejudicando todo o curso do rio (Alexander et al., 2007; Colvin et al., 2019).  

Nos trechos de OD com pouca variação, a DBO5Est, frequentemente, ultrapassou 

o valor máximo permitido, apontando para a complexidade nos processos de 

autodepuração, com a taxa de decomposição não sendo totalmente eficaz na mitigação 

dos impactos da poluição. Este resultado enfatiza a relevância de considerar não apenas 

o OD, mas também a DBO na avaliação da autodepuração dos rios, como sugerido por 

Von Sperling (2014), e evidenciam uma limitação na eficácia da autodepuração ao 

longo dos cursos dos rios Almada e Cachoeira. Atualmente, essa tem sido uma 

constatação frequente em rios sob influência urbana (Menezes et al., 2015; Huang et al., 

2017; Braum et al., 2018; Ahmad & Barzinji, 2019; Pratiwi et al., 2023). 

A elevada concentração de DBO identificada nas áreas de decomposição ativa 

resultam do despejo irregular de efluente não tratado nos rios. Além dos impactos da 

poluição urbana, as modificações nos usos da terra, como as extensas áreas de pastagens 

presentes na BHRC, também desempenham um papel relevante nos padrões 

observados, potencialmente reduzindo a provisão de diversos serviços de regulação e 

suporte que afetam a qualidade da água (regulação do clima local e global, melhora da 

retenção do solo, aumento da biodiversidade, etc.) (Periotto & Tundise, 2017; Costanza, 

2020; Grammatikopoulou & Vačkářová, 2021; Schirpke et al., 2023). Por outro lado, a 

BHRA apresentou uma extensa área coberta pela Mata Atlântica, contribuindo para uma 

maior resiliência deste sistema em relação à do Rio Cachoeira, indicando a contribuição 

dos serviços ecossistêmicos de regulação providos pela vegetação nativa. 

  

5.3 Efeitos da biodiversidade sobre a autodepuração 

As associações registradas entre indicadores das comunidades aquáticas e da 

autodepuração sugerem que a composição e a abundância de organismos planctônicos e 

bentônicos pode auxiliar positivamente na regeneração da água após a poluição, como 

previsto em nossa hipótese. As entradas exógenas de matéria orgânica modificam a 

qualidade da água e as espécies que ocorrem nestes ambientes. Ou seja, a correlação 

negativa entre o OD da mistura e a equitabilidade da comunidade zooplanctônica 

encontrada nos rios Almada e Cahoeira sugere uma contribuição positiva da distribuição 

de abundância do zooplâncton para a capacidade de recuperação destes corpos hídricos. 

Adicionalmente, a associação positiva da abundância do zooplâncton com a DBO5 no 



 

 

final dos trechos é explicada pelo maior número de espécies de rotíferos, incluindo 

aquelas consideradas generalistas e tolerantes (Azevêdo et al., 2015).  

Organismos tolerantes à poluição aquática apresentam um papel importante no 

processo de decomposição da matéria orgânica, uma vez que atuam na degradação da 

matéria orgânica e participam da produção secundária (Frainer et al., 2018; Huryn & 

Benstead, 2019; Camargo, 2019; Juvigny-Khenafou et al., 2021). Van Der Meer (2023), 

ao analisar soluções baseadas na natureza para o tratamento de efluentes, verificou que 

organismos aquáticos, como os macroinvertebrados bentônicos, podem auxiliar 

efetivamente na redução do excesso de lodo, de nutrientes e de contaminantes, além de, 

por meio da bioturbação de táxons coletores, reduzir a produção de metano durante o 

processo de degradação do lodo proveniente dos esgotos. Portanto, a ausência de 

relações diretas da autodepuração com outros componentes da biodiversidade aquática 

(riqueza e diversidade beta) neste estudo pode ser uma expressão da complexidade 

natural desses ecossistemas, onde múltiplos fatores interagem de maneira dinâmica e 

nem sempre previsível.  

Essa perspectiva destaca a relevância de considerar não apenas os impactos 

diretos da poluição, mas também os mecanismos ecológicos subjacentes que moldam as 

comunidades aquáticas. Assim, o conhecimento dos processos e mecanismos que 

afetam a abundância e biomassa da biodiversidade aquática são de suma importância 

para manter o equilíbrio biológico dos ecossistemas de água doce (Compte et al., 2016). 

Nesse sentido, é importante garantir o estado original de funcionalidade do ecossistema 

para manter equilibrada a manutenção da biodiversidade e a consequente oferta de 

serviços ecossistêmicos vitais para a população (Nabout et al., 2023; Ferreira et al., 

2023; Pinto et al., 2023).  

 

5.4 Implicações para a gestão de recursos hídricos 

Os rios são ambientes específicos e troficamente complexos, as comunidades 

presentes nesses sistemas estão entre as mais diversas (Tornwall et al., 2015), o que 

evidencia a necessidade de estudos como este. Essa análise abrangente é crucial para 

uma gestão eficaz e sustentável dos recursos hídricos, reconhecendo as múltiplas 

interações e processos que influenciam a autodepuração e a qualidade da água nos rios. 

Ou seja, o modelo de autodepuração por si só não pode capturar completamente a 

complexidade de um sistema aquático, mas sua associação com as comunidades 



 

 

aquáticas permite uma visão ampla e necessária (Glińska-Lewczuk et al., 2016; Thoms 

et al., 2017; Ahmad & Barzinji, 2019; Su et al., 2019; Cabrera et al., 2021; Mequanent 

et al., 2022; Picapedra et al., 2022).  

Além disso, a geração de conhecimento técnico-científico colabora para uma 

adaptação das condições de saneamento básico atual às exigências da Lei Federal 

vigente nº14.026/2020 (Brasil, 2020) que institui a universalização deste serviço, 

inerente aos instrumentos de gestão dos recursos hídricos (e.g. Outorga de direito de uso 

da água, enquadramento e usos múltiplos) (Brasil, 1997). Os trechos onde o OD mínimo 

foi inferior ao OD de referência evidenciam a necessidade urgente dos órgãos 

ambientais adotarem alternativas de tratamento do efluente gerado pelos centros 

urbanos, pois a oferta de serviços de saneamento básico é um direito de todos (Brasil, 

2020). Ademais, segundo a Constituição Federal do Brasil (Brasil, 1988), compete a 

União proteger o meio ambiente e combater a poluição em qualquer de suas formas. E 

embora a Resolução CONAMA 357/2005 flexibilize os limites de DBO para corpos 

d’água de Classe 2, tal como os rios Almada e Cachoeira, permitindo altos valores 

desde que a concentração mínima de OD não seja desobedecida, com exceção da zona 

de mistura, aspectos da biodiversidade, lazer e saúde da população devem ser 

garantidos. 

Portanto, ressalta-se também a necessidade de manter áreas verdes preservadas, 

pois promovem diversos serviços ecossistêmicos, favorecendo o processo de 

autodepuração dos rios e influenciando positivamente na manutenção da biodiversidade 

(Chiabai et al., 2011; Bravo-Oviedo et al., 2014; Acharya et al., 2019). Adicionalmente, 

a degradação dos trechos de cabeceira reflete a urgência de fortalecer e aplicar políticas 

específicas que visem a conservação dessas áreas críticas para a saúde dos ecossistemas 

aquáticos. A preservação das cabeceiras dos rios não apenas assegura a funcionalidade 

dos ecossistemas aquáticos, mas também desempenha um papel vital na proteção das 

fontes hídricas, prevenindo a degradação da qualidade da água e garantindo a resiliência 

desses sistemas diante das crescentes pressões antrópicas.   

 

6. CONCLUSÃO 

A biodiversidade aquática de zooplâncton e macroinvertebrados bentônicos 

contribui está associada com o serviço ecossistêmico de melhora da qualidade da água 

nos rios Almada e Cachoeira na Bahia. Dos atributos das comunidades aquáticas 



 

 

estudadas, apenas a abundância e a riqueza zooplanctônica apresentaram diferenças 

significativas entre as zonas de águas limpas e as zonas de decomposição ativa da 

matéria orgânica, no entanto, a alta taxa de substituição, sobretudo para o plâncton, 

observada indica um ambiente instável para ambos os rios. E embora as macrófitas não 

tenham apresentado nenhuma influência direta, uma possível correlação pode ser 

encontrada em uma análise que contemple também a escala temporal.   

Apesar do alto impacto da poluição urbana em ambos os rios analisados, o Rio 

Cachoeira apresenta maiores taxas de reaeração e de decomposição. No entanto, o Rio 

Almada apresenta um processo de autodepuração mais rápido ao longo do eixo 

longitudinal do rio. Os trechos de cabeceira de cada rio foram os mais impactados, e a 

predominância de espécies e famílias tolerantes à poluição nestes trechos indicam a 

resiliência desses ambientes. 

A capacidade de autodepuração dos rios é um mecanismo que deverá ser cada 

vez mais exigido devido ao risco crescente da pressão antropogênica. Conhecer esses 

limites permite ações de gestão mais eficientes e econômicas. Além disso, o aumento da 

vulnerabilidade desses ecossistemas demandará estratégias integradas à biodiversidade, 

reforçando a necessidade de estudos abrangentes e que contemplem os diversos 

compartimentos do ambiente aquático. Conjuntamente, a adoção de medidas de 

mitigação (implantação de sistemas de coleta e tratamento de esgoto, zoneamento 

ambiental e o controle de áreas de preservação permanente) serão essenciais para a 

manutenção dos serviços ecossistêmicos. 

Devido à complexidade das dinâmicas fluviais, a influência da biodiversidade 

aquática no processo de autodepuração dos rios Almada e Cachoeira deve ser analisada, 

posteriormente, considerando também a variabilidade temporal, complementando a 

magnitude de hábitats dada a este estudo. Portanto, os resultados apresentados neste 

estudo servem como ponto de partida para futuras investigações, destacando a 

necessidade de considerar, além da abrangência, a temporalidade nas análises para uma 

compreensão mais completa desse sistema vital para a sobrevivência humana.  
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8. ANEXOS 

 

 

Tabela 1. Concentração de saturação de oxigênio em água limpa (mg/L). 

 

Temperatura 
(°C) 

Altitude (m) 

0 500 1000 1500 

10,00 11,30 10,70 10,10 9,50 

11,00 11,10 10,50 9,90 9,30 

12,00 10,80 10,20 9,70 9,10 

13,00 10,60 10,00 9,50 8,90 

14,00 10,40 9,80 9,30 8,70 

15,00 10,20 9,70 9,10 8,60 

16,00 10,00 9,50 8,90 8,40 

17,00 9,70 9,20 8,70 8,20 

18,00 9,50 9,00 8,50 8,00 

19,00 9,40 8,90 8,40 7,90 

20,00 9,20 8,70 8,20 7,70 

21,00 9,00 8,50 8,00 7,60 

22,00 8,80 8,30 7,90 7,40 

23,00 8,70 8,20 7,80 7,30 

24,00 8,50 8,10 7,60 7,20 

25,00 8,40 8,00 7,50 7,10 

26,00 8,20 7,80 7,30 6,90 



 

 

27,00 8,10 7,70 7,20 6,80 

28,00 7,90 7,50 7,10 6,60 

29,00 7,80 7,40 7,00 6,60 

30,00 7,60 7,20 6,80 6,40 

Fonte: Von Sperling (2014). 

 

 

Tabela 2. Dados de população e consumo de água per capita para os municípios 

analisados na Bacia Hidrográfica do Rio Almada (BHRA) e na Bacia Hidrográfica do 

Rio Cachoeira (BHRC). 

Município Bacia População 
Consumo per capita de água 

L/(hab.dia) 

Almadina BHRA 5.218 111,10 

Coarací BHRA 17.351 109,30 

Itajuípe BHRA 18.781 114,30 

Itororó BHRC 16.617 466,80 

Itaju do Colônia BHRC 6.037 94,40 

Itapé BHRC 10.341 105,60 

Fonte: Instituto Brasileiro de Geografia e Estatística (IGBE) (2022); Sistema Nacional 

de Informações sobre Saneamento (SNIS) (2020). 

 

Tabela 3. Dados de entrada utilizados no modelo de autodepuração de Streeter-Phelps 

para o Rio Almada (BHRA) e para o Rio Cachoeira (BHRC) no ano de 2023.  

Parâmetros 
Rio Almada (BHRA) Rio Cachoeira (BHRC) 

Trecho 1 Trecho 2 Trecho 3 Trecho 1 Trecho 2 Trecho 3 

Vazão do rio (m3/s) 0,17 0,52 2,66  0,21 0,82 0,92 

Vazão do esgoto (m3/s) 0,01 0,02 0,02  0,07 0,05 0,01 

DBO do rio (mg/L) 7,10 4,24 6,76  10,52 8,88 6,79 

DBO do esgoto (mg/L) 341,00 341,00 341,00 341,00 341,00 341,00 

OD do rio (mg/L) 7,10 6,60 8,50  6,30 7,40 7,70 

OD do esgoto (mg/L) 0,00 0,00 0,00  0,00 0,00 0,00 

K1 (d-1) 0,67 0,64 0,56 0,44 0,63 0,60 

Kd (d-1) 1,15 0,93 0,79 0,93 1,05 0,99 

K2 (d-1) 30,57 26,11 19,82 36,34 34,14 47,36 

CS (mg/L) 6,80 7,50 8,00 8,10 7,50 7,80 

Velocidade (m/s) 0,58 0,17 0,67 0,11 0,17 0,18 

Distância do trecho (km) 14,87 20,00 20,00 41,40 53,20 20,00 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

Tabela 4. Caracterização dos pontos de coleta e amostragem no Rio Almada e no Rio 

Cachoeira em 2023. 

Ponto                                 

Corpo hídrico             

Município 

Coordenadas 

geográficas 

(SIRGAS 

2000) 

Descritivo de campo Registro fotográfico 

 

 

 

 

P1 a                      

Rio Almada              

Almadina 

14°41'41,08"S                           

39°38''46,18"W 

Água de cor marrom 

com aspecto cristalino, 

sem odor, margens 

com vegetações, 

animais e habitações rurais 

nas proximidades 

  

 

P1 b                      

Rio Almada            

Almadina 

14°42'11,17"SS                           

39°38'0,41"W 

Água de cor verde 

com aspecto turvo, 

com odor, margens 

com resíduos orgânicos 

e inorgânicos, 

habitações e 

lançamento de esgoto 

nas proximidades 

 

 

 

P2 a                      

Rio Almada                  

Coaraci 

14°39'41,83"S                           

39°33'25,07"W 

Água de cor marrom, 

com aspecto turvo, 

sem odor, muitas macrófitas, 

margens 

com mata ciliar e animais nas 

proximidades 

  

 

 

P2 b                      

Rio Almada           

Coaraci 

14°38'35,66"S                           

39°32'23,96"W 

Água de cor marrom 

com aspecto turvo, 

com odor, margens 

com resíduos orgânicos 

e inorgânicos, animais, 

habitações e 

lançamento de esgoto 

nas proximidades 

 
 

 



 

 

P3 a                      

Rio Almada                

Itajuípe 

14°40'34,8''S                          

39°23'43,3''W 

Água de cor marrom 

com aspecto turvo 

sem odor, margens 

com vegetações 

 

 

 

P3 b                      

Rio Almada             

Itajuípe 

14°40'13,61''S                          

39°22'24,52''W 

Água de cor marrom 

com aspecto turvo, 

com odor, margens 

com resíduos orgânicos 

e inorgânicos, 

habitações e 

lançamento de esgoto 

nas proximidades 

 
 

 

P1 a                      

Rio Cachoeira                                   

Itororó 

15°6'30,92''S                          

40°5'10,79''W 

Água de cor marrom, com 

aspecto turvo, 

sem odor, margens 

com mata ciliar 

animais e habitações rurais 

nas proximidades 

  

 

P1 b                      

Rio Cachoeira                       

Itororó 

15°7'14,05''S                        

40°3'56,88''W 

Água de cor verde 

com aspecto turvo, 

com odor, margens 

com resíduos orgânicos 

e inorgânicos, 

habitações, animais e 

lançamento de esgoto 

nas proximidades 

 

 

 

P2 a                      

Rio Cachoeira                                                         

Itaju do Colô-

nia 

15°9'32,04''S                       

39°44'13,81''W 

Água de cor marrom 

com aspecto cristalino, 

sem odor, margens 

com vegetações e animais 

nas proximidades 

  

 



 

 

P2 b                      

Rio Cachoeira                                                         

Itajú do Colô-

nia 

15°8'25,52''S                          

39°43'17,15''W 

Água de cor marrom 

com aspecto turvo, 

com odor, margens 

com resíduos orgânicos 

e inorgânicos, animais 

habitações e 

lançamento de esgoto 

nas proximidades 

 

 

 

P3 a                      

Rio Cachoeira                                                        

Itapé 

14°55'58,12''S                         

39°27'13,42''W 

Água de cor marrom 

com aspecto turvo, 

sem odor, margens 

sem vegetações e com animais  

nas proximidades 

 
 

 

P3 b                      

Rio Cachoeira                                  

Itapé 

14°53'58,2''S                       

39°25'4,03''W 

Água de cor marrom 

com aspecto turvo, 

com odor, margens 

com resíduos orgânicos 

e inorgânicos, 

habitações e 

lançamento de esgoto 

nas proximidades 
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Tabela 5. Abundância de zooplâncton registrada na Bacia hidrográfica do rio Almada (BHRA) e na Bacia hidrográfica do rio Cachoeira (BHRC) 

em 2023. P1a e P1b: trecho 1; P2a e P2b: trecho 2; P3a e P3b: trecho 3. 

 

 BHRA BHRC 

Taxa 
P1

a 
P1b P2a P2b P3a 

P3

b 
P1a P1b P2a P2b P3a P3b 

ROTIFERA             

Asplanchna priodonta 5 18 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Bdelloidea 10 1761 80 119 25 63 84 61572 21 36 13 24 

Brachionus caudatus 11 0 0 0 0 0 94 0 0 0 0 0 

Brachionus quadridentatus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 4 0 0 

Colurella sp. 0 0 0 5 0 0 0 0 0 0 0 0 

Dicranophorus claviger 5 0 11 10 0 0 0 0 0 0 0 0 

Euchlanis dilatata 5 0 0 16 5 0 0 96 58 18 18 0 

Euchlanis incisa 0 0 0 5 0 0 0 0 0 0 0 0 

Filinia terminalis 64 0 0 0 0 0 10 0 0 0 0 0 

Keratella cochlearis 0 0 0 0 0 0 0 0 5 4 0 0 

Keratella tropica 5 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Keratella tropica tropica 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 38 

Lecane asymetrica 0 0 0 5 0 0 0 48 0 0 0 0 

Lecane bulla 0 0 0 508 25 92 31 577 26 107 29 47 

Lecane bulla bulla 14 83 48 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Lecane clasterocerca 0 14 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Lecane cornuta 5 0 16 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Lecane curvicornis 0 0 16 21 0 0 0 96 0 0 3 0 

Lecane cf. hamata 0 0 0 10 0 0 0 0 0 4 0 0 

Lecane leontina 43 32 0 5 0 0 0 0 10 22 16 28 

Lecane ludwigii 0 0 0 16 0 0 0 0 0 4 0 0 
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Lecane luna 10 111 5 0 0 0 0 0 5 0 0 0 

Lecane lunaris 0 0 0 0 20 0 0 0 0 9 3 9 

Lecane papuana 0 466 21 10 0 0 0 0 0 4 3 0 

Lecane piriformis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Lecane punctata 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 5 

Lecane quadridentata 0 5 5 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Lecane sola 0 32 0 10 0 0 0 0 0 0 0 0 

Lecane stenroosi 0 0 0 0 0 0 0 0 0 4 0 0 

Lecane tabida 0 5 0 5 0 0 0 0 0 0 0 0 

Lecane ungulata 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 9 

Lepadella bejamini 

brasilienses 0 0 0 5 0 0 
0 0 0 0 0 0 

Lepadella dactyliseta 5 0 0 5 0 0 0 0 0 0 0 0 

Lepadella patella patella 0 0 0 0 0 0 0 48 0 0 0 5 

Leppadela sp. 0 0 0 0 0 0 0 0 5 0 0 0 

Mytilina mucronata 0 5 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Plationus patulus 0 46 5 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Plationus patulus 

macracanthus 0 0 0 0 0 0 
0 0 0 

9 
0 0 

Plationus patulus patulus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 5 

Platyas quadricornis 0 194 11 16 0 0 0 48 0 9 0 0 

Scaridium longicaudum 0 0 0 5 0 0 0 0 0 4 0 0 

Testudinella patina 5 203 0 52 5 14 0 0 0 36 0 0 

Testudinela patina patina 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 19 

Testudinella mucronata 5 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

CLADOCERA 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Anthalona sp. 0 0 0 5 0 0 0 0 0 0 0 0 

Alona sp. 0 0 0 0 3 0 0 0 0 0 0 0 

Anthalona neotropica 0 0 0 0 0 0 10 0 0 0 0 5 
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Ceriodaphinia sp. 14 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 5 

Chydoridae 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 3 0 

Chydorus nitidilus 0 0 0 0 0 5 0 0 0 0 0 0 

Chydorus sp. 0 0 0 0 0 0 0 48 0 0 0 0 

Coronatella serratalhadensis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 4 3 0 

Diaphanosoma birgei 0 5 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Flavalona margipluma 0 0 0 0 5 19 0 0 0 0 3 0 

Flavalona sp. 0 0 0 0 0 0 0 0 5 0 0 0 

Moinodaphinia macleayi 0 0 0 0 0 0 10 0 0 0 0 0 

COPEPODE 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Copepodito 5 92 16 0 5 34 21 0 0 0 0 14 

Ectocyclops bromelicola 0 5 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Macrothrix sp. 5 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Mesocyclops meridianus 0 9 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Macrothrix trisealis 0 0 0 0 0 5 0 0 0 0 0 0 

Náuplio 43 1014 155 26 0 92 52 0 0 0 42 165 

Thermocyclops inversus 0 0 0 0 0 0 0 0 5 0 0 0 

TOTAL 

25

9 
4100 389 859 93 

32

4 
312 62533 140 278 136 378 
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Tabela 6. Frequência de ocorrência de taxa de macroinvertebrados bentônicos registrados na Bacia Hidrográfica do Rio Almada (BHRA) e na 

Bacia Hidrográfica do Rio Cachoeira (BHRC) em 2023. P1a e P1b: trecho 1; P2a e P2b: trecho 2; P3a e P3b: trecho 3. 

 

 BHRA BHRC 

Taxa P1a P1b P2a P2b P3a P3b P1a P1b P2a P2b P3a P3b 

FILO ARTHROPODA             

Classe Insecta             

    Ordem Ephemeroptera             

      Batidae 19 0 15 36 1 11 0 0 13 49 5 22 

      Leptohyphidae 1008 16 1 1 0 0 1 0 44 55 0 7 

      Leptophlebiidae 0 33 0 18 0 0 0 0 0 0 0 0 

      Caenidae 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

    Ordem Trichoptera             

      Hydroptilidae 2 0 8 0 0 0 2 0 0 11 0 0 

      Hydropsychidae 117 0 0 1 0 0 2 0 0 4 1 1 

      Polycentropodidae 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

      Phylopotamidae 9 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 

      Leptoceridae 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 

    Ordem Odonata             

      Calopterygidae 0 1 7 4 0 0 1 0 0 1 0 0 

      Coenagrionidae 3 1 1 1 0 0 0 0 0 2 0 0 

      Gomphidae 1 0 5 3 0 1 1 0 1 0 1 0 

      Libellulidae 2 0 3 2 0 0 0 0 0 3 0 0 

      Aeshnidae 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 

    Ordem Diptera             

      Chironomidae 1193 42296 659 1683 196 1360 130 2064 809 165 20 20 

      Empididae 0 2 0 3 0 0 0 0 0 1 0 0 
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      Tabanidae 0 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

      Tipulidae 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 

      Ceratopogonidae 0 3 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 

      Simuliidae 102 7 10 0 0 0 0 0 0 1 0 0 

      Psychodidae 0 0 0 0 0 0 1 2 0 0 0 0 

      Chaoboridae 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 

      Culicidae 0 0 11 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

    Ordem Hemiptera             

      Mesoveliidae 0 0 5 0 3 0 0 0 7 4 1 3 

      Veliidae 0 0 8 0 0 0 0 0 1 2 0 0 

      Gerridae 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

      Naucoridae 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 

    Ordem Coleoptera             

      Elmidae 22 5 41 1 0 0 0 0 11 3 0 0 

      Scirtidae 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

      Dytiscidae 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 

   Ordem Lepidoptera             

      Crambidae 7 0 1 0 0 3 0 0 0 0 1 3 

      Pyralidae 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

    Ordem Megaloptera             

      Corydalidae 1 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 

      Sialidae 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 

    Ordem Perilestidae 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

             

Classe Malacostraca             

    Ordem Decapoda             

      Trichodactylidae 0 0 0 0 0 0 8 0 0 0 0 0 
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Classe Chelicerata             

    Ordem Aranae 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

             

Classe Arachnida             

    Ordem Acari 0 6 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

    Ordem Araneae 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

             

Classe Hydracarina 0 29 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

             

Classe Collembola 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

             

Classe Ostracoda 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

             

FILO MOLLUSCA             

Classe Gastropoda             

    Ordem Sorbeoconcha             

      Hydrobiidae 5 0 3 36 0 21 0 0 0 2 32 1 

    Ordem Neotaenioglossa             

      Thiaridae 204 0 103 52 0 12 120 0 267 157 866 39 

  Ordem 

Basommatophora 
            

      Physidae 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 8 0 

      Planorbidae 0 0 0 3 0 10 0 1 0 1 5 0 

      Ancylidae 1 2 0 0 0 0 1 0 1 4 0 0 

             

Classe Bivalvia             

    Ordem Unionoida             

      Hyriidae 0 0 20 2 0 10 1 0 0 0 3 0 
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      Pisidiidae 0 0 96 1 0 37 10 0 34 14 19 0 

    Ordem Venerida             

      Corbiculidae 0 0 0 0 0 0 0 0 0 5 14 0 

             

FILO ANNELIDA             

Classe Clitellata             

    Subclasse Oligochaeta 0 521 0 1 0 0 1 12955 6 34 0 0 

    Subclasse Hirudínea 1 49 0 0 0 0 3 0 0 1 0 0 

             

FILO NEMATODA 0 29 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

             

FILO 

PLATYHELMINTHES 
            

  Classe Turbellaria 0 21 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Total 2697 43036 1001 1849 200 1466 284 15022 1197 522 976 96 

 


