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Resumo 

 

A região costeira do Brasil é historicamente impactada por atividades antrópicas, 

que liberam contaminantes, como os metais pesados. Nos estuários de 

Paranaguá (PR), Cananéia e Santos (SP), tais atividades estão presentes em 

diferentes níveis. Neste estudo foram investigadas as concentrações de arsênio, 

cádmio, chumbo, cobre, cromo, níquel, selênio, zinco e mercúrio, além de 

isótopos estáveis de carbono e nitrogênio, em sedimentos, fragmentos vegetais 

e organismos marinhos, como invertebrados bentônicos, peixes bentívoros e 

mamíferos marinhos, coletados nos três estuários. As amostragens foram 

realizadas em 2015, sendo as análises de isótopos realizadas por EA-IRMS e as 

análises de metais pesados realizadas por ICP OES-VGA e ICP-MS. As razões 

isotópicas permitiram a distinção entre fontes de matéria orgânica e nível trófico. 

Exemplares da ictiofauna e de cetáceos analisados não apresentaram distinção 

entre os níveis tróficos 3 e 4, indicando uma dieta generalista para estes animais 

e potencial compartilhamento de nicho trófico. Os metais apresentaram maiores 

concentrações nos sedimentos do estuário de Santos, coincidindo com o local 

com maior intensidade de atividades antrópicas. Comparando os estuários há 

maior acumulação de: Cr, Cu, Zn e Hg em Paranaguá, As e Pb em Cananéia, e 

Cd, Ni e Se em Santos, resultados justificados por atividades antrópicas, fontes 

naturais e características geoquímicas de cada região. A tendência de 

biomagnificação de Se foi observada nas teias tróficas de todos os estuários, e 

de Zn e Hg nas teias de Paranaguá e Cananéia. Entretanto, As, Cr, Cu, Ni e Pb 

demostraram tendência a biodiluição nas teias tróficas estudadas, com maior 

bioacumulação em invertebrados bentônicos. Portanto, este estudo traz um 

panorama atual da distribuição espacial e trófica de metais pesados nos 

estuários, colaborando com o monitoramento e ações de gestão costeira. 

 

Palavras chave: Metais; Isótopos estáveis de carbono e nitrogênio; 

Biodisponibilidade; Complexo Estuarino de Paranaguá; Sistema Estuarino-

Lagunar de Cananéia Iguape; Complexo Estuarino de Santos e São Vicente. 
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Abstract 

 

The coastal region of Brazil is historically impacted by anthropic activities, which 

release contaminants such as heavy metals. In the estuaries of Paranaguá (PR), 

Cananéia and Santos (SP), these activities are present in different levels. In the 

present study, concentrations of arsenic, cadmium, lead, copper, chromium, 

nickel, selenium, zinc and mercury were investigated, as well as stable carbon 

and nitrogen isotopes in sediments, plant fragments and marine organisms such 

as benthic invertebrates, benthivorous fish and marine mammals, collected in the 

three estuaries. Samples were collected in 2015, with isotope analysis performed 

by EA-IRMS and heavy metal analysis performed by ICP OES-VGA and ICP-MS. 

Isotopic ratios allowed the distinction between organic matter sources and trophic 

level. The specimens of the ichthyofauna and cetaceans analyzed did not present 

distinction between trophic levels 3 and 4, indicating a generalist diet for these 

animals and a potential sharing of trophic niche. The metals have presented 

higher concentrations in the sediments from Santos estuary, what coincides with 

the place with greater intensity of anthropic activities. Comparing the estuaries, 

there is more bioaccumulation of Cr, Cu, Zn and Hg in Paranaguá, As and Pb in 

Cananéia, and Cd, Ni and Se in Santos; results which are justified by anthropic 

activities, natural sources and geochemical characteristics of each region. A 

biomagnification tendency of Se was observed in the trophic webs of all estuaries, 

and Zn and Hg in the Paranaguá's and Cananéia's webs. However, As, Cr, Cu, 

Ni and Pb displayed a tendency to biodilution in the studied trophic webs; with a 

higher bioaccumulation in benthic invertebrates. Therefore this study provides a 

current overview of the spatial and trophic distribution of heavy metals in the 

estuaries. Thus, it is collaborating with the monitoring and actions of coastal 

management. 

 

Keywords: Metals; Stable isotopes of carbon and nitrogen; Biodisponibility; 

Paranaguá Estuarine Complex; Cananéia-Iguape Estuarine/Lagoon System; 

Santos-São Vicente Estuarine Complex. 
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1. Introdução 

 

Estuários e baías constituem os únicos sistemas costeiros 

semifechados, com ligação com o oceano adjacente, onde ocorrem interações 

dinâmicas entre a água doce derivada da drenagem continental, a água marinha, 

o sistema terrestre e a atmosfera (Day Jr. et al., 1987). Têm grande importância 

ecológica, e devido sua localização, se tornaram essenciais para o 

desenvolvimento econômico, social e urbano. Portanto, estes ambientes são 

suscetíveis à contaminação por metais, pois retém e são um caminho de 

transporte dos contaminantes que entram pela via fluvial e pela zona costeira 

para os oceanos (Clark, 2001; Ekpo e Ibok, 1999; Niencheski et al., 1999; 

Montavanelli, 1999).  

Considerando que no Brasil os estuários foram as primeiras áreas 

costeiras ocupadas por assentamentos urbanos, portos e indústrias, estes locais 

são historicamente atingidos pela contaminação por metais provenientes de 

fontes antrópicas. Apesar dos esforços para a conservação das regiões costeiras 

e estuarinas, tais ambientes são continuamente degradados, especialmente 

aqueles que se localizam próximos a centros de alta densidade populacional e 

com portos e indústrias, por receberem maior aporte de contaminantes químicos 

devido à proximidade com a fonte (Kehrig et al., 2006). Como nas regiões dos 

complexos estuarinos de Paranaguá (PR), Cananéia (SP) e Santos (SP), áreas 

investigadas neste estudo, nas quais tais fontes estão presentes em diferentes 

intensidades (Azevedo et al., 2009; Marone et al., 2005). Dessa forma, a 

caracterização e avaliação dos impactos que afetam esses ambientes são 

fundamentais para a conservação dessas regiões, sendo o desenvolvimento 

sustentável um dos maiores desafios atuais à pesquisadores e gestores 

(Chapman e Wang, 2001).  

Os metais são elementos químicos presentes na água do mar em 

quantidades reduzidas (da ordem de µg kg-1 e mg kg-1) e muito reativos, sendo 

rapidamente removidos para o sedimento ou assimilados por organismos 

marinhos. Eles representam um problema devido a sua toxicidade, capacidade 

de acumulação na biota, persistência e estabilidade no ambiente, ou seja, não 

são destruídos por nenhum processo químico ou biológico (Islam e Tanaka, 

2004). Os metais podem entrar no ambiente estuarino por diversas fontes 
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naturais e antropogênicas, tais como escoamento de tempestades, precipitação 

atmosférica, intemperismo das rochas, erosão dos solos, efluentes e resíduos 

domésticos, industriais e agroindustriais, lixiviação de aterros, atividades 

portuárias como dragagens, despejo de resíduos de navios, aporte de material 

solúvel e particulado proveniente de rios (Azevedo et al., 2009; Clark, 2001; Dehn 

et al., 2006; Laws, 1993).  

Metais ocorrem naturalmente na crosta terrestre e apresentam papel 

fundamental para o funcionamento da vida no planeta, alguns destes elementos 

são considerados micronutrientes essenciais como zinco (Zn), cobre (Cu), cromo 

(Cr), cobalto (Co), ferro (Fe), alumínio (Al), escândio (Sc) manganês (Mn) e 

níquel (Ni), pois são essenciais às atividades metabólicas dos organismos, e se 

encontram no limite entre sua essencialidade e toxicidade. Outros como cádmio 

(Cd), mercúrio (Hg) e chumbo (Pb) não possuem função biológica conhecida e 

apresentam extrema toxicidade, tornando necessário o monitoramento destes 

em regiões estuarinas sensíveis a contaminação. O arsênio (As) e o selênio (Se) 

são metalóides, pois apresentam características de metais e não metais, sendo 

considerados de forma geral metais devido à toxicidade, mesmo o Se sendo 

essencial ao metabolismo de organismos (Feroci et al., 2005; Karadede-Akin e 

Unlu, 2007). Atenção especial é dispensada ao Hg, que possui alta mobilidade 

e afinidade com matéria orgânica, além de grande capacidade de 

biomagnificação, sendo um dos metais mais nocivos à biota principalmente em 

sua forma metilada (Bearhop et al., 2000; Seixas et al., 2009). Há controvérsias 

na utilização do termo “metais pesados”, porém este tem sido utilizado por 

diversos estudos com enfoque em meio ambiente, toxicológicos e biológicos ao 

longo do tempo, sendo aceito internacionalmente e respaldando a utilização do 

termo para abordar metais e metalóides sem distinção (Duffus, 2002; 

Tchounwou et al., 2012). 

A forma como o metal pesado se apresenta no ambiente, ou seja, sua 

especiação, determina a biodisponibilidade e está diretamente relacionada com 

a toxicidade. Em ambientes estuarinos o comportamento destes elementos 

oscila entre a fase dissolvida e a fase particulada, em uma dinâmica complexa, 

interagindo com material em suspensão, sedimentos e complexantes orgânicos 

e inorgânicos, e sendo alterados em função de características como salinidade, 

temperatura e pH que variam com a mistura de água doce e marinha. Além disso, 
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durante a mistura estuarina, podem ocorrer processos de adição ou remoção de 

diferentes elementos, a adição ocorre através da ressuspensão do sedimento 

pela maré, dessorção das partículas em suspensão ou fontes antropogênicas; a 

remoção ocorre através da adsorção em partículas sólidas, floculação de 

material coloidal e de interações biológicas. Sendo a dinâmica dos metais 

pesados em estuários extremamente complexa e influenciada por diversos 

processos biológicos, físico e químicos dependentes também da hidrodinâmica 

estuarina (Baird, 2002; Cabelo-García et al., 2003; Waeles et al., 2004).  

Assim, a avaliação da presença de metais pesados em estuários deve 

considerar os processos que governam sua biodisponibilidade e especiação, 

fatores importantes e de difícil compreensão, visto que o ambiente é 

extremamente dinâmico e altera o comportamento destes elementos (Laws, 

1993; Waeles et al., 2004). A biota e os sedimentos são as matrizes mais 

utilizadas em monitoramentos ambientais (Lana org. [et al.], 2006). Os 

sedimentos, particularmente de estuários, são reconhecidos como repositórios 

de contaminantes (Chen et al., 2009). Os organismos são capazes de integrar 

as variações das concentrações de poluentes ao longo do tempo, acumular 

metais em seus tecidos mesmo quando a água possui níveis abaixo do 

estabelecido pela legislação, acompanhar o aumento causado pela 

bioacumulação, e consequente biomagnificação. Portanto, a determinação de 

metais na biota deve integrar programas de monitoramento e avaliação do 

ambiente marinho e costeiro (Lana org. [et al.], 2006; Marcovecchio, 2004). 

A bioacumulação é definida como a transferência de metais a partir de 

uma fonte, como a água, os sedimentos ou os alimentos, para um organismo. 

Estes elementos se acumulam e as concentrações obtidas nos organismos 

refletem a quantidade dos elementos que foi ingerida e retida em seus tecidos. 

A biomagnificação ocorre quando há um aumento na concentração de metais, 

ao longo de ao menos duas posições tróficas em uma teia alimentar (Barwick e 

Maher, 2003; Santana et al., 2017).  

Desta forma, a concentração de metais pesados em organismos 

marinhos depende tanto da contaminação do ambiente, como de fatores 

ecológicos como a dieta e a posição trófica que ocupam (Das et al., 2004). 

Compreender as relações tróficas complexas, que envolvem energia e fluxo de 

nutrientes, através de avaliações quantitativas dos níveis tróficos, e as vias de 
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contaminação destes ambientes são de grande importância para a gestão 

costeira e para compreender a estrutura do ecossistema (Lindeman, 1942).  

As contribuições de diferentes fontes primárias de matéria orgânica para 

a teia trófica e a posição trófica das espécies podem ser determinadas através 

da razão de isótopos estáveis de carbono (δ13C), e nitrogênio (δ15N), 

respectivamente. A avaliação da razão isotópica de nitrogênio é utilizada para 

rastrear a transferência de matéria orgânica de diferentes origens ao longo de 

teias tróficas (Cheung e Wang, 2008). Os valores de isótopos estáveis de 

nitrogênio obtidos para um consumidor estão relacionados com os obtidos para 

sua presa, aumentando em média 3,4 ‰ por nível trófico (De Niro e Epstein, 

1981; Peterson e Fry, 1987). Este incremento contínuo, permite testar a relação 

entre níveis tróficos e concentração de metais nos tecidos dos organismos 

marinhos, além de determinar a posição trófica do organismo mesmo quando 

sua dieta não é previamente determinada (Cabana e Rasmussen, 1994; De Niro 

e Epstein, 1981). 

Diversos estudos têm utilizado isótopos estáveis de nitrogênio como 

indicadores de nível trófico para investigar a transferência, bioacumulação e 

biomagnificação de contaminantes em teias tróficas marinhas (Chen et al., 2009; 

Das et al., 2004; Dehn et al., 2006; Fisk et al., 2001; Senn et al., 2010). Porém, 

poucos estudos utilizaram esta ferramenta analítica para verificar a 

biomagnificação de metais em teias tróficas marinhas na costa brasileira (Bisi et 

al., 2012; Di Beneditto et al., 2012; Kehrig et al., 2013). Apesar da complexidade 

das relações tróficas em regiões tropicais, que envolve diversas espécies e 

alternativas de presas, o conhecimento destas relações é essencial para 

compreensão das vias de contaminação no ecossistema marinho, a 

biomagnificação e a bioacumulação de metais pesados (Jarman et al., 1996). 

Neste estudo os níveis de As, Cd, Cu, Cr, Ni, Pb, Se, Zn e Hg foram 

estimados na biota e em sedimentos coletados no estuário de Paranaguá, no 

estado do Paraná, e nos estuários de Cananéia e Santos, no estado de São 

Paulo. Com o objetivo de conhecer o comportamento destes contaminantes ao 

longo da teia trófica, e detectar o processo de biomagnificação. A fim de 

caracterizarmos as teias tróficas das três regiões estuarinas estudadas, 

expostas a diferentes níveis de pressões antrópicas, foram selecionadas 

espécies para a avaliação com base na dieta e hábitos de mamíferos marinhos.  
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Dentre os mamíferos marinhos, os cetáceos costeiros são predadores 

de topo de teia trófica, com longo período de vida, sensíveis às mudanças 

ambientais e suscetíveis à impactos antrópicos (Moore, 2008). Ainda, por serem 

mamíferos e se alimentarem de espécies consideradas recursos pesqueiros 

pelos seres humanos, as informações obtidas quanto a biomagnificação e 

bioacumulação nestes animais podem refletir potenciais impactos negativos à 

saúde humana (Bossart, 2006; Wells et al., 2004). Devido a estas características 

são considerados sentinelas ambientais (Moore, 2008; O’shea e Odell, 2008). 

Atualmente as espécies costeiras estão expostas à diversas fontes de estresse 

antrópicas, e pesquisas com enfoque na ecologia, habitat preferencial e relações 

tróficas destes animais são necessárias para avaliar os impactos cumulativos 

que os afetam e monitorizar as potenciais ameaças à conservação das espécies 

e do ecossistema (Baptista et al., 2016; Barros et al., 2010; Bisi et al., 2013; Botta 

et al., 2012). 

Entre os cetáceos costeiros sob maior ameaça na costa brasileira estão 

o boto-cinza (Sotalia guianensis, Van Beneden, 1864) e a toninha (Pontoporia 

blainvillei, Gervais & D'Orbigny, 1844) (Azevedo et al., 2017; Danilewicz et al., 

2010; Secchi et al., 2003). Atualmente as populações brasileiras de S. guianensis 

são consideradas como “vulneráveis” e de P. blainvillei como “criticamente em 

perigo” (MMA 444/2014). Entre as ameaças estão a captura acidental em redes 

de pesca, os efeitos da poluição, as atividades de sísmica na plataforma 

continental e o intenso tráfego de embarcações nas regiões costeiras e 

estuarinas (Rocha-Campos et al., 2011). Devido a esta vulnerabilidade, ambas 

as espécies estão incluídas em planos nacionais de ação para a conservação de 

espécies ameaçadas (Rocha-Campos et al., 2011). 

O S. guianensis e a P. blainvillei apresentam dieta generalista que inclui 

peixes, crustáceos e moluscos (Di Beneditto et al., 2011; Di Beneditto e Ramos, 

2004; Kehrig et al., 2009; Lopes et al., 2012). Entre os itens que compõe a dieta 

estão as espécies de peixe bentívoros Scianidae: Stellifer rastrifer (Cangoá, 

Bloch, 1790), Paralonchurus brasiliensis (Maria-luiza, Steindachner, 1875) e 

Isopisthus parvipinnis (Pescada tortinha, Cuvier, 1830), os quais são registrados 

em regiões estuarinas do sul e sudeste do Brasil (Almeida e Branco, 2002; 

Branco et al., 2005; Camargo e Isaac, 2004; Giannini e Paiva Filho, 1990; Muto 

et al., 2014a; Robert et al., 2007; Romero et al., 2008; Soares, 1989). Além do 
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cefalópode Lolliguncula brevis (Blainville, 1823), item alimentar de ambas as 

espécies em diversas regiões da costa brasileira (Baptista et al., 2016; Coelho 

et al., 2010; Di Beneditto e Siciliano, 2007; Hardt et al., 2013; Lopes et al., 2012).  

Seguindo a estrutura trófica, as espécies predadas por cetáceos se 

alimentam de espécies que compõe a macrofauna bentônica, incluindo os 

crustáceos, moluscos e poliquetas, dando ênfase aos principais grupos 

presentes na dieta dos peixes e do cefalópode citados acima e registrados em 

estuários (Camargo e Isaac, 2004; Coelho et al., 2010; Kehrig et al., 2009; Muto 

et al., 2014a; Soares, 1989). Para a avaliação da complexa teia dos cetáceos é 

importante incluir a análise de fragmentos vegetais, que são considerados como 

base das teias tróficas estuarinas, visto que a alta produção de matéria orgânica 

pela vegetação contribui para a acumulação de detritos que servem de alimento. 

Além disso, em analises tróficas e de bioacumulação, os sedimentos são 

indicadores de fonte de matéria orgânica para a teia trófica estudada (Claudino 

et al., 2015; Corbisier et al., 2006).  

A avaliação das concentrações de metais, sua influência sobre a biota e 

os possíveis efeitos ao longo da estrutura e dinâmica trófica, são de grande 

interesse dos órgãos ambientais em todo o mundo. Em razão de suas 

características como persistência no ambiente, perturbação aos processos 

biológicos em função de sua acumulação e alta toxicidade, bem como em função 

de outros efeitos adversos que podem causar sobre os ecossistemas aquáticos, 

seu estudo e monitoramento no ambiente são de extrema importância. Além 

disso, a avaliação das condições de saúde da biota se faz necessária por razões 

ecológicas, socioeconômicas e de saúde pública (Azevedo et al., 2009; Ekpo e 

Ibok, 1999).  

Diversos estudos focam na quantificação de metais em diferentes 

organismos marinhos e locais da costa brasileira, como no Complexo Estuarino 

de Paranaguá, Paraná (Angeli et al., 2013), na costa do Rio de Janeiro (Kehrig 

et al., 2006, 2009; Seixas et al., 2009, 2012), no estuário do Rio Sal, Sergipe 

(Barbieri et al., 2010), na baía de Vitória, Espírito Santo (Joyeux et al., 2004), no 

sistema estuarino lagunar de Cananéia-Iguape, São Paulo (Azevedo et al., 2011; 

Fernandez et al., 2014; Salgado et al., 2015) e na Lagoa dos Patos, Rio Grande 

do Sul (Niencheski et al., 2001). Outros trabalhos tratam das relações tróficas 

nos estuários e teias alimentares marinhas no Brasil, utilizando medições de 
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isótopos de nitrogênio, como: Petti et al. (1997) e Corbisier et al. (2006) em 

Ubatuba (SP); Claudino et al. (2015) no estuário do Rio Mamanguape (PB); 

Corbisier et al. (2014), Di Beneditto (2011), Soares et al. (2014) no estado do Rio 

de Janeiro; Muto et al. (2014a) na baía de Santos (SP) e Nagata et al. (2015) no 

estuário de Cananéia. 

Porém, são raros os estudos que abordam a quantificação de metais e 

de isótopos, a fim de delinear as relações tróficas e a biomagnificação destes 

compostos, realizados no Brasil somente na costa norte do Rio de Janeiro (Di 

Beneditto et al., 2012; Kehrig et al., 2013, 2016), nas Baías de Guanabara, 

Sepetiba e Ilha Grande (Bisi et al., 2012), e no Complexo estuarino de Santos-

São Vicente (Muto et al., 2014b), onde foram analisados somente o Hg e Se. 

Desta forma, o presente estudo é o primeiro a utilizar razões isotópicas para 

caracterizar uma teia trófica baseada em mamíferos marinhos nos estuários de 

Paranaguá, Cananéia e Santos e investigar a bioacumulação e biomagnificação 

de diversos metais. Sendo de grande importância por seu ineditismo nas áreas, 

por possibilitar a comparação dos níveis de metais pesados de teias tróficas de 

estuário com diferentes níveis de pressão antrópica, estabelecer a relação 

existente entre as espécies escolhidas para compor a teia trófica e a origem da 

matéria orgânica, resultados que auxiliam na compreensão das vias de 

contaminação e na gestão adequada destes ecossistemas. 

Com base no que foi exposto, a hipótese deste trabalho consiste em 

verificar o comportamento distinto dos metais pesados em organismos de 

diferentes níveis tróficos, pertencentes a uma teia trófica pré-estabelecida para 

cada região. Desta forma, foram estabelecidos o objetivo e as etapas a serem 

cumpridas no presente estudo. 
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2. Objetivos 

 

Avaliar o comportamento dos metais pesados (As, Cd, Cr, Cu, Ni, Pb, 

Se, Zn e Hg) ao longo de uma teia trófica pré-estabelecida nos sistemas 

estuarinos de Paranaguá, Cananéia e Santos.  

 

Para alcançar o objetivo proposto foram realizadas as seguintes etapas:  

 

 Estabelecer a relação existente entre as espécies escolhidas para 

compor a teia trófica, avaliando o nível trófico a que pertencem e as fontes de 

matéria orgânica nestes ecossistemas, através da quantificação de isótopos 

estáveis de nitrogênio (δ15N) e de carbono (δ13C).  

 Verificar a distribuição espacial de metais pesados e caracterizar 

os sedimentos dos estuários de Paranaguá, Cananéia e Santos. 

 Avaliar a biacomulação e biomagnificação de metais pesados em 

organismos de diferentes níveis tróficos nos estuários de Paranaguá, Cananéia 

e Santos. 

 Verificar como a bioacumulação de metais pesados é influenciada 

por fatores biológicos e diferentes tecidos analisados em peixes e cetáceos. 

 Comparar os níveis de metais pesados encontrados nos 

sedimentos e na biota entre os estuários de Paranaguá, Cananéia e Santos e 

avaliar a potencial relação com o grau de impactos destas regiões. 
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3. Materiais e métodos 

 

3.1. Área de estudo e amostragem 

 

As áreas de estudo (Figura 1) compreendem três estuários localizados 

nos estados do Paraná e de São Paulo, os quais fazem parte da costa sul e 

sudeste do litoral brasileiro: Paranaguá, Cananéia e Santos.  

O Complexo Estuarino de Paranaguá (CEP), situado no litoral centro-

norte do estado do Paraná, compreende uma área de 612 Km² (Bigarella, 1978). 

O CEP é composto por dois embaiamentos: a baía das Laranjeiras, e a baía de 

Paranaguá propriamente dita, com 56 km de extensão, correspondendo ao eixo 

principal Leste-Oeste, incluindo a baía de Antonina (Marone et al., 2005). Nas 

margens do CEP, encontra-se a maior fixação humana da costa paranaense com 

aproximadamente 197.231 pessoas (IBGE, 2010), distribuídas entre os 

municípios de Guaraqueçaba, Antonina e Paranaguá. O CEP é um sistema 

ambiental de extrema importância ecológica, devido à área remanescente de 

Mata Atlântica, a qual conferiu à região, o título de patrimônio da humanidade e 

Reserva da biosfera (UNESCO, 1999). Além disso, tem grande importância 

econômica no estado do Paraná, pois abriga os Portos de Paranaguá e de 

Antonina, sendo o primeiro considerado o maior porto graneleiro da América 

Latina (Choueri et al., 2009; Soares e Barcelos, 1995).  

O sistema estuarino-lagunar de Cananéia-Iguape (SELCI) situa-se no 

extremo sul da costa paulista, é limitado ao sul pelo canal do Ararapira e ao norte 

com a Barra do Icapara, totalizando 110 km de extensão, seu canal principal 

(Mar de Cananéia) corre paralelo a Ilha Comprida (Besnard, 1950). A população 

da região totaliza 50.092 habitantes, nas cidades de Cananéia, Iguape e Ilha 

Comprida (IBGE, 2010). Apesar de estar entre dois estuários considerados 

poluídos (CETESB, 2008), no SELCI há predomínio de manguezais e a principal 

atividade realizada é a pesca, sendo considerado uma área pouco poluída, em 

estudos de biomonitorização (Azevedo et al., 2009). Além disso, é uma área 

protegida e reconhecida como Patrimônio Natural da Humanidade pela 

UNESCO, desde 1999 (Amorim et al., 2008), e recentemente foi considerada 

como área de proteção ambiental de Cananéia-Iguape-Peruíbe e incluída como 
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sítio RAMSAR, na Lista de Zonas Húmidas de Importância Internacional (MMA, 

2017).  

Desta forma, o CEP e o SELCI compõem a região com maior 

remanescente do ecossistema Mata Atlântica, com alta produtividade pesqueira 

e biodiversidade, o que confere as áreas os títulos de World Heritage site and 

hot spot de biodiversidade (UNESCO, 1999). 

O Complexo estuarino de Santos-São Vicente (CESSV) é composto pela 

baía de Santos e de São Vicente, localiza-se no litoral central do estado de São 

Paulo, com uma área total de 2.372 km2 e 40 km de extensão. Margeado pelas 

cidades de Santos, São Vicente, Cubatão, Guarujá e Praia Grande, tem uma 

população de 1.423.368 habitantes (IBGE, 2010). A região costeira da baía de 

Santos é altamente urbanizada, além de ser um polo industrial petroquímico e 

metalúrgico (complexo industrial de Cubatão), comercial e portuário, neste 

estuário está instalado o Porto de Santos, maior porto comercial da América 

Latina (Azevedo et al., 2009; CETESB, 2008; Virga et al., 2007). 
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Figura 1. Áreas de estudo (p) Complexo Estuarino de Paranaguá, (c) Sistema Estuarino lagunar 

de Cananéia-Iguape e (s) Complexo Estuarino de Santos-São Vicente e pontos de amostragem 

no CEP (P1, P2 e P3), SELCI (C1, C2 e C3) e CESSV (S1, S2 e S3).  



25 
 

As amostragens foram realizadas em todos os estuários no verão e no 

inverno de 2015, para que a sazonalidade fosse representada. O período de 

amostragem foi concentrado entre 29 de janeiro a 5 de fevereiro e entre 25 a 28 

de agosto, respectivamente verão e inverno, para evitar variações climáticas 

extremas entre as áreas durante as amostragens de mesma estação. Com a 

autorização para atividades com finalidade científica do Instituto Chico Mendes 

de Conservação da Biodiversidade (ICMBio) número 47513-1. 

A amostragem no CEP foi restrita à Baía de Paranaguá (eixo Leste-

Oeste, Figura 1), com um ponto interno (P1) próximo ao porto de Paranaguá e a 

um terminal portuário de fertilizantes (Terminal Fospar), um ponto intermediário 

próximo à Ilha Rasa da Cotinga (P2) e um ponto próximo a ponta oeste da Ilha 

do Mel (P3).  

A amostragem no SELCI foi realizada em três pontos, um no Mar de 

Cananéia (C1), próximo a ilha Comprida e a Ilha do Pai Mato, e dois na Baía de 

Trapandé, um próximo a Ponta do Arrozal e de baixios (C2), e outro próximo à 

Ilha do Cardoso (C3).   

Na região do CESSV a amostragem foi realizada em um ponto interno, 

no alto estuário santista, região entre o Porto Alemoa e uma área de manguezal 

(S3), onde desembocam os Rios Cubatão, Cascalho, Casqueiro e Piaçaguera, 

e em dois pontos na Baía de Santos, um ao sul, em frente a barra de São Vicente 

e o Morro Itaipu (S1) e outro próximo à Ilha das Palmas, ao Morro dos Limões e 

em frente a ponta da Praia de Santos (S2).  

Em cada ponto foram obtidas amostras de sedimento superficial e 

macrofauna bentônica através de amostradores do tipo van Veen. As amostras 

da macrofauna bentônica foram lavadas em peneiras (1 mm), os organismos 

foram separados ainda com vida e congelados para posterior identificação em 

laboratório. Durante a amostragem da macrofauna bentônica, foram coletadas 

amostras de fragmentos vegetais, os quais foram separados e posteriormente 

analisados, pois contribuem com informações sobre a influência continental nas 

teias estudadas. 

A amostragem de peixes (Stellifer rastrifer, Paralonchurus brasiliensis e 

Isopisthus parvipinnis) e cefalópodes (Lolliguncula brevis) foi realizada com 

barcos de pesca alugados, utilizando redes de arrasto de portas, com arrastos 

padronizados de 5 minutos de duração no período diurno. Considerando a 
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diversidade de itens obtidos pela amostragem, sempre que possível, somente as 

espécies alvo do presente estudo foram coletadas, sendo estas separadas em 

sacos plásticos de polietileno ainda em campo, e mantidas congeladas em 

caixas térmicas para posterior medição e extração das amostras em laboratório.  

As amostras de tecidos de exemplares de S. guianensis são 

provenientes de carcaças encontradas mortas ou oriundas de captura acidental 

na região do CEP, fornecidas pelo LEC (Laboratório de Ecologia e Conservação 

- mamíferos e tartarugas marinhas do Centro de Estudos do Mar – Universidade 

Federal do Paraná). No SELCI, as amostras de tecidos de S. guianensis e P. 

blainvillei foram fornecidas pelo Laboratório de Biologia e Conservação de 

Mamíferos aquáticos (Instituto Oceanográfico - Universidade de São Paulo), e 

são provenientes de captura acidental. Para o CESSV não foram obtidas 

amostras de cetáceos para inclusão no presente estudo. 

  

3.2. Análises biológicas 

 

Em laboratório, as amostras da macrofauna bentônica foram triadas por 

características morfológicas, e com o auxílio de especialista foram identificadas 

ao nível de Família e separadas de acordo com o hábito alimentar, totalizando 

92 exemplares (dados disponíveis em Apêndices). Foram priorizados crustáceos 

bentônicos, moluscos e poliquetas, por serem as principais presas dos peixes 

selecionados para este estudo, e analisados organismos inteiros, sem concha 

ou carapaça. 

Os exemplares da ictiofauna foram mensurados quanto ao comprimento 

total (em milímetros - da ponta do focinho até a parte posterior da nadadeira 

caudal) e a massa corpórea (em gramas), e identificados seguindo Menezes e 

Figueiredo (1980). Os 775 exemplares coletados foram separados conforme a 

classe ontogenética, por meio do exame das gônadas e da classe de tamanho 

(dados disponíveis em Apêndices). Foram analisados o tecido muscular dorsal 

e o fígado dos peixes, em amostras compostas, as quais foram extraídas 

considerando todos os cuidados necessários para evitar a contaminação, sendo 

que na sequência foram liofilizadas e maceradas (Lana org. [et al.], 2006). O 

único local em que não foram capturados peixes foi o ponto S3, localizado no 
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alto estuário santista, local com elevado impacto antrópico e com fauna pobre, 

possivelmente consequência das atividades humanas. 

Os mesmos procedimentos adotados para o processamento dos tecidos 

dos peixes foram adotados para as 26 amostras individuais de tecido muscular 

e de fígado dos S. guianensis e P. blainvillei (dados disponíveis em Apêndices). 

As amostras foram obtidas de animais em diferentes estágios de decomposição 

e mantidas congeladas até o processamento.  

As concentrações de metais pesados no músculo são geralmente menos 

variáveis e refletem a exposição ao metal em um maior período de tempo com 

relação a outros tecidos (Chouvelon et al., 2017; Wang e Rainbow, 2010). Por 

este motivo, o músculo foi eleito o tecido analisado em peixes e mamíferos 

marinhos, a fim de analisar os processos de bioacumulação e biomagnificação 

nas teias tróficas.  

 

3.3.  Análises químicas 

 

Para garantir a qualidade das análises, foram adotadas medidas 

preventivas à contaminação, entre elas a limpeza dos materiais utilizados. Toda 

a vidraria utilizada foi descontaminada por imersão durante 24 horas em solução 

de extran (5%), em seguida durante o mesmo período em solução de HNO3 

(7,5%), e por fim lavada com água destilada. Além disso, foi realizado o controle 

analítico por meio de análises de materiais de referência certificados específicos 

para cada tipo de amostra, que garantem a rastreabilidade e controle dos 

métodos adotados.  

 

3.3.1. Análise de metais pesados 

 

Para a digestão das amostras da biota, nas quais foram analisados todos 

os elementos de interesse, exceto o Hg, a metodologia utilizada foi adaptada de 

Moreira (2010), e descrita detalhadamente em Trevizani et al. (2016) (Figura 2). 

Esta metodologia também foi utilizada para a extração de metais pesados em 

exemplares da macrofauna bentônica, mas neste caso incluindo o Hg, sendo 

adaptada para um volume final de 10 mL, e aquecimento do bloco digestor à 

40°C. 
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Figura 2. Fluxograma de digestão das amostras da biota para análise de metais pesados. 

 

A digestão das amostras de sedimentos, em que foram quantificados os 

metais (Al, As, Cd, Cr, Cu, Ni, Fe, Mn, Pb, Sc, Se e Zn) foi baseada no método 

3050B de digestão ácida para sedimentos (USEPA,1996), e segue a sequência 

de procedimentos expostas na Figura 3.  

 

 

Figura 3. Fluxograma de digestão das amostras de sedimentos para análise de metais pesados. 

 

Para o Hg a metodologia de digestão foi a adaptada do método 7471A 

(USEPA, 1994), utilizada para digestão das amostras biológicas e de 

sedimentos, descrita na Figura 4.  
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Figura 4. Fluxograma de digestão das amostras de biota e de sedimentos para análise de 

mercúrio. 

 

Para análise dos metais pesados na biota e nos sedimentos, utilizou-se 

a técnica analítica de Espectrometria de Emissão Ótica com Plasma 

Indutivamente Acoplado (ICP OES - equipamento Varian, modelo 710ES).  Para 

a análise de Hg, a técnica de ICP OES foi associada ao VGA (Geração de Vapor 

Frio), a fim de aumentar os limites de detecção do equipamento. Com exceção 

dos exemplares da macrofauna bentônica, nos quais os metais pesados, 

incluindo o Hg, foram analisados através da técnica de Espectrometria de Massa 

com Plasma Indutivamente Acoplado (ICP-MS – equipamento iCAP Q – Thermo 

Scientific), devido à baixa massa disponível para a análise. 

 

3.3.2. Análise de isótopos estáveis de carbono e nitrogênio e 

Granulometria 

 

A metodologia aplicada para determinação dos isótopos estáveis de 

carbono (δ 13C) e de nitrogênio (δ 15N) na biota e nos sedimentos foi baseada no 

método de Hobson e Welch (1992), na qual as amostras são liofilizadas e 

maceradas.  
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Para as amostras de sedimentos, o teor carbonato de cálcio (%CaCO3) 

foi determinado, seguindo as etapas expostas na figura 5.  

 

 

Figura 5. Método utilizado para extração de CaCO3 nas amostras de sedimentos. 

 

As amostras de sedimentos sem CaCO3 foram utilizadas na 

determinação de carbono orgânico total (COT) e da razão isotópica de carbono 

(δ13C), enquanto nas amostras de sedimentos sem tratamento prévio foram 

determinados o teor de nitrogênio total (NT) e a razão isotópica de nitrogênio 

(δ15N). Entre 6 e 8 mg de amostra de sedimentos foram acondicionadas em 

cápsulas de estanho e submetidas ao analisador elementar Costech Instruments 

Elemental Combustion System acoplado ao detector de espectrometria de 

massas com razão isotópica Thermo Scientific Delta V Advantage Isotope Ratio 

MS (EA-IRMS). 

As amostras da biota não passaram por tratamento prévio, foram 

pesadas 0,5 mg de amostra, acondicionadas em cápsula de estanho e 

submetidas à análise de teor de nitrogênio total (NT), carbono orgânico total 

(COT), razão isotópica de carbono (δ13C) e a razão isotópica de nitrogênio (δ15N) 

no Espectrômetro de massas EA-IRMS (Elemental analyser – Isotope Ratio 

Mass Spectrometer). 

Os conteúdos de COT e NT foram apresentados em porcentagem (%) e 

as razões isotópicas (δ13C e δ15N) foram expressas em notação δ como partes 

por mil (‰) (Hobson e Welch, 1992; Peterson e Fry, 1987), de acordo com a 

seguinte equação: 
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δ = (
Ramostra

Rreferência

 X 1000)                      Equação 1 

 

Sendo:  

Ramostra: razão isotópica determinada na amostra 

Rreferência: razão isotópica determinada no padrão de referência (gás CO2 para 

δ13C e N2 para δ15N). 

As porcentagens em massa de COT e NT foram obtidas através da 

relação entre as proporções do padrão e das áreas correspondentes dos picos 

obtidos do padrão e da amostra: 

 

%= (
%padrão X mpadrão

Apadrão

)  X Aamostra          Equação 2 

 

Sendo: 

mpadrão: massa do padrão utilizada; 

Apadrão: área do pico do padrão; 

Aamostra: área do pico da amostra. 

O padrão utilizado foi o Solo LECO (502 – 309 – LECO Corporation), 

para a quantificação das porcentagens, cujo teor de carbono é 13,77% e de 

nitrogênio 0,81%. 

A quantidade de lipídeos nos tecidos utilizados para a análise de 

isótopos estáveis pode alterar os valores de δ13C, porém não há um consenso 

na literatura sobre a extração lipídica (Hardt et al., 2013; Tieszen et al., 1983). 

No presente estudo a δ13C (‰) foi corrigida quando a razão C: N foi superior a 

3,5, valor que indica que não há lipídeos extraíveis (Kiljunen et al., 2006; Post et 

al., 2007). A correção foi realizada através da equação aritmética proposta por 

Kiljunen et al. (2006), modelo dividido em duas equações: a primeira para o 

cálculo da quantidade de lipídeos (L) na amostra, e a segunda, para o cálculo do 

δ13C corrigido:  

 

𝐿 = 93/[1 + (0,246 ∗
𝐶

𝑁
− 0,775)

−1
]  Equação 3 
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𝛿13𝐶 𝑐𝑜𝑟 =  𝛿13𝐶 + 𝐷[0,048 +
3,90

(1+
287

𝐿
)
]   Equação 4 

 

Na qual, D= 7,018 ± 0,263 (valor da diferença isotópica entre proteína e 

lipídeo). 

A análise granulométrica permite quantificar a medida do tamanho dos 

grãos, neste estudo apenas a porcentagem da fração fina dos sedimentos (silte 

e argila) foi determinada, através de peneiramento úmido, em peneira de 63µm. 

O enfoque do estudo na fração menor do que 63µm, se justifica porque a maior 

parte dos contaminantes são adsorvidos nos grãos finos, nos quais a superfície 

de contato é maior (Förstner e Salomons, 1980).  

 

3.4. Análise dos resultados 

 

Os resultados foram avaliados por meio de análises estatísticas 

utilizando os softwares Statistica 8.0 portable (Statsoft), Microsoft Excel e Past 

3. O intervalo de confiança seguido para as análises estatísticas foi de 95%, 

portanto o nível de significância (p valor) adotado foi de 0,05. Foi analisada a 

presença de valores atípicos (outliers), através do teste de Grubbs, estes valores 

quando considerados extremos foram retirados das análises. Antes da 

realização das análises multivariadas, foram verificadas as premissas: 

normalidade, através do teste de Shapiro-Wilk, e a homogeneidade dos dados, 

através do teste de Bartlett. Quando os dados não apresentaram normalidade e 

homogeneidade, foram realizadas em sequência as transformações: raiz 

quadrada, transformação logarítmica e raiz da raiz quadrada. Mesmo quando a 

normalização dos dados não foi alcançada por meio destas transformações, 

continuamos com as análises, com os dados iniciais (Underwood, 1997).  

Foram realizadas Análises de Variâncias (ANOVA) acompanhadas do 

Teste de Tukey HSD para verificar a influência do local e da estação do ano na 

concentração de metais pesados nos sedimentos. Para uma análise integrada 

da concentração de metais pesados e de variáveis (%CaCO3, % finos e COT) 

que caracterizam os sedimentos, bem como a distribuição espacial destes, foi 

realizada uma Análise de Componentes Principais (ACP). Os dados utilizados 

para a ACP foram padronizados através do z-score. 
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Foram realizadas ANOVA (análise de variância) para verificar a 

diferença entre as assinaturas isotópicas dos estuários estudados e para avaliar 

alterações sazonais nestes resultados. Análises de Agrupamento foram 

realizadas para verificar a similaridade entre as assinaturas isotópicas de todos 

os grupos tróficos analisados, utilizando a distância euclidiana e o método de 

Ward. Além disso, as δ13C e δ15N, foram analisadas através de regressões 

lineares, que possibilitam verificar as correlações entre fontes de recursos e as 

relações tróficas. 

O nível trófico calculado (NTC) para os consumidores, foi calculado 

seguindo a equação proposta por Post (2002): 

 

𝑁𝑇𝐶 = [
(δ15N CS − δ15N CP)

3,4
]  +  2      Equação 5 

 

Na qual δ15N CS é razão isotópica de nitrogênio para o consumidor 

secundário e δ15N CP razão isotópica de nitrogênio para o consumidor primário. 

Devido a grande dificuldade de selecionar um organismo de base para a 

estimativa do nível trófico, os consumidores primários têm sido utilizados (Post, 

2002). Para teias tróficas marinhas, os moluscos bivalves têm sido adotados 

como consumidores primários, visto que estes processam grande quantidade de 

alimento, apresentam longevidade maior que do fitoplâncton, e por serem 

suspensívoros ou depositívoros, se alimentando de fitoplâncton, zooplâncton e 

detritos, expressam valores isotópicos assimilados de organismos de base da 

teia trófica do ecossistema estudado (Hobson e Welch,1992; Jennings e Warr, 

2003; Post, 2002) Desta forma, foram utilizados exemplares de moluscos 

bivalves como consumidores primários no presente estudo, para o cálculo NTC. 

O Fator de Bioacumulação, adaptado por Trevizani et al. (2016) foi 

calculado, seguindo a fórmula: 

 

FB=
CMO

CMS
            Equação 6 

 

O FB para cada exemplar da biota foi calculado considerando a razão 

entre a concentração do metal no organismo (CMO) e a concentração do metal 
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nos sedimentos (CMS) de cada local de amostragem, sendo considerada a 

existência de bioacumulação quando FB >1. 

Foram realizadas regressões lineares entre os valores obtidos para os 

metais pesados na biota e nos sedimentos, e os valores obtidos para isótopos 

de nitrogênio (δ15N), a fim de testar a influência da posição trófica das espécies 

analisadas na concentração dos elementos, possibilitando diagnosticar a 

biomagnificação.  

Além disso, foi utilizado o Fator de Biomagnificação na teia trófica (FBM), 

baseado no cálculo de Fisk et al. (2001), seguindo as equações: 

 

log[𝑚𝑒𝑡𝑎𝑙] =  𝛽 ∗ (𝑁𝑇𝐶) + 𝑎     Equação 7 

 

𝐹𝐵𝑀 =  𝟏𝟎𝜷
        Equação 8 

 

O FBM é representado pela potência 10 elevada a inclinação da reta (𝜷) 

obtida na regressão linear entre a concentração do metal e o nível trófico 

calculado de acordo com a equação 5 (NTC). Quando o FBM é maior que 1 

indica a ocorrência de biomagnificação.  

Outro cálculo utilizado foi o Fator de Biotransferência (FBT), o qual é a 

resposta da taxa de transferência de metais de uma fonte de alimento (presa) 

para um consumidor (predador), e é calculado com base na razão: 

 

𝐹𝐵𝑇 =
[𝑚𝑒𝑡𝑎𝑙]𝑐𝑜𝑛𝑠𝑢𝑚𝑖𝑑𝑜𝑟

[𝑚𝑒𝑡𝑎𝑙]𝑓𝑜𝑛𝑡𝑒
           Equação 9 

 

A biotransferência é positiva entre os níveis tróficos quando FBT é maior 

que um (Barwick e Maher, 2003; Kehrig et al., 2013). Neste estudo, este cálculo 

foi realizado somente para os metais que apresentaram correlações positivas 

nas regressões lineares entre δ15N e metais. 

A fim de comparar o CEP, o SELCI e o CESSV através dos níveis de 

metais pesados encontrados na biota, foram realizadas ACP para três grandes 

grupos: invertebrados bentônicos, peixes e cetáceos.  



35 
 

Para verificar a influência de fatores biológicos como: local de captura, 

da estação do ano, do tecido analisado (fígado e músculo), da espécie estudada 

(Stellifer rastrifer, Paralonchurus brasiliensis e Isopisthus parvipinnis), sexo 

(fêmea e macho) e estágio de maturação (1 a 4) dos peixes na acumulação de 

metais pesados foram realizadas ANOVA, seguidas do Teste de Tukey HSD. A 

mesma análise foi utilizada para verificar se a acumulação de metais pesados 

em cetáceos (S. guianensis e P. blainvillei) está sendo influenciada por fatores 

como o sexo (fêmea e macho) e o tecido analisado (fígado e músculo). Ainda, 

foram realizadas correlações de Pearson para verificar se a acumulação de 

metais pesados em cetáceos é influenciada pelo comprimento total (CT) dos 

exemplares.  

Por fim, os resultados foram comparados com outros ecossistemas de 

trabalhos pretéritos disponíveis na literatura, a fim de avaliar o nível de 

contaminação por metais pesados na biota e nos sedimentos, e inferir sobre as 

condições em que se encontram as teias tróficas analisadas. 
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4. Resultados e Discussão 

 

4.1. Controle de qualidade 

 

A fim de verificar a confiabilidade dos resultados obtidos neste estudo, 

foram considerados alguns limites, expostos a seguir. 

Segundo o INMETRO (2007), Limite de Quantificação (LQ) é a menor 

concentração do analito que pode ser determinada com um nível aceitável de 

exatidão e precisão. O limite de detecção do equipamento (LDE) é considerado 

a concentração do analito capaz de produzir um sinal de três a cinco vezes a 

razão sinal/ruído do equipamento (INMETRO, 2007). Enquanto que o limite de 

detecção do método (LDM) é a concentração mínima do elemento que pode ser 

medida e reportada com 99% de confiança de que sua concentração é maior 

que zero, sendo determinada através da análise de uma amostra de uma dada 

matriz que contenha o analito (US CRF, 2011).  

No presente estudo, o LDE foi avaliado seguindo US CRF (2011), na 

qual se realiza a leitura de sete soluções de concentrações conhecidas, obtidas 

a partir de soluções estoque, e com tais resultados foi calculado o LDE, que é a 

multiplicação do desvio padrão obtido, pelo de t-Student considerando um 

intervalo de confiança de 99%. Além disso, considerou-se que o LDM, resulta da 

multiplicação do LDE pela massa dividida pelo volume final do método. Com 

base nos LDM, que se exclui ou mantém resultados muito baixos na análise dos 

elementos neste trabalho, tais valores foram considerados não detectados e 

chamados de abaixo do limite de detecção do método (<LDM). Hg foi a única 

exceção, na qual foi utilizado o limite de quantificação do método (LQM), que é 

o cálculo do LDM multiplicado por três, pois foram considerados resultados em 

um intervalo de 30% de incerteza (Tabela 1). 

Foram utilizados diferentes métodos de extração de metais pesados 

para biota (macrofauna bentônica e demais) e para sedimentos, portanto os 

limites de detecção do método variaram para cada matriz. Considerando que na 

análise da concentração de metais pesados utilizando técnica de ICP OES é o 

comprimento de onda escolhido para cada elemento que nos permite identificá-

los, foi estabelecido para cada um dos elementos o comprimento de onda que 
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proporciona uma melhor resposta na matriz biológica e nos sedimentos (Tabela 

1).  

 

Tabela 1. Comprimento de onda, limites de detecção do método e limite de quantificação do 

método (somente para Hg), para sedimentos e para biota. 

Elemento 
Comprimento de onda 

(nm) 
LDM para sedimentos 

(mg kg -1) 
LDM para biota (mg kg -1) 

Al 396,152 0,31 _ 

As 188,98 0,44 0,89 

Cd 214,439 0,08 0,17 

Cr 267,716 0,10 0,20 

Cu 327,395 0,16 0,32 

Fe 238,204 0,07 _ 

Mn 257,61 0,10 _ 

Ni 231,604 0,20 0,40 

Pb 220,353 0,52 0,66 

Sc 361,383 0,08 _ 

Se 196,026 0,36 0,64 

Zn 213,857 0,32 0,71 

Hg* 194,164 0,0177 0,0177 

*LQM (mg kg -1). 

 

Além disso, os materiais de referência certificados utilizados também 

são distintos para cada matriz, foram utilizados o SRM-2976 (Mussel tissue – 

Trace elements and methylmercury – freeze/dried do National Institute of 

Standards and Technology) e DORM – 2 (Fish protein CRM certified for trace 

metals - National Research Council Canadá), para biota, e o SS-2 (EnvironMat 

SS0-2 matriz solo), para sedimentos. A porcentagem de recuperação do método 

utilizado para a biota variou de 85 a 110% (Tabela 2). Para as amostras de 

macrofauna bentônica, que foram analisadas por ICP-MS, através de massas 

isotópicas especificas, a recuperação de método foi de 74% a 119%, sendo que 

os elementos Cr e Se não foram recuperados, portanto seus resultados não 

foram considerados (Tabela 3). O método utilizado para sedimentos apresentou 

recuperação de 48% a 126% (Tabela 4). 

 

 

 

 

 



38 
 

 

Tabela 2. Valor certificado, valor obtido (mg kg-1) e recuperação do método (%) para os materiais 

de referência certificados SRM-2976 e DORM-2 (somente para Hg) em ICP OES. 

Elemento N Valor certificado Valor obtido Recuperação (%) 

As 27 13,3 ± 1,8 12,8 ± 1,2 96 

Cd 27 0,82 ± 0,16 0,70 ± 0,07 85 

Cr 27 0,50 ± 0,16 0,35 ± 0,07 70 

Cu 27 4,02 ± 0,33 4,16 ± 0,28 103 

Ni 27 0,93 ± 12 0,88 ± 0,16 95 

Pb 27 1,19 ± 0,18 1,03 ± 0,34 86 

Se 27 1,80 ± 0,15 1,99 ± 0,46 110 

Zn 27 137 ± 13 120 ± 8 85 

Hg 12 4,64 ± 0,26 4,88 ± 1,73 105 
 

Tabela 3. Valor certificado, valor obtido (mg kg-1) e recuperação do método (%) para os materiais 

de referência certificados SRM-2976 e DORM-2 (somente para Hg) em ICP-MS. 

Elemento Massa isotópica N Valor certificado Valor obtido Recuperação (%) 

As 75 5 13,3 ± 1,8 15,8 ± 1,8 119 

Cd 114 5 0,82 ± 0,16 0,61 ± 0,01 75 

Cu 63 5 4,02 ± 0,33 4,02 ± 2,58 100 

Ni 58 5 0,93 ± 0,12 1,09 ± 0,53 118 

Pb 208 5 1,19 ± 0,18 0,88 ± 0,12 74 

Zn 66 5 137 ± 13 119 ± 17 87 

Hg 202 4 4,64 ± 0,26 4,23 ± 3,01 91 

 

Tabela 4. Valor certificado, valor obtido (mg kg-1) e recuperação do método (%) para o material 

de referência certificado SS-2 em ICP OES. 

Elemento  n Valor certificado Valor obtido Recuperação (%) 

Al 3 13265 ± 1151 14260 ± 2392 108 

As 3 75 ± 10 73 ± 6 98 

Cd 3 2 1,9 94 

Cr 3 34 ± 4 24 ± 0,5 70 

Cu 3 191 ± 9 163 ± 16 85 

Fe 3 21046 ± 1449 26484 ± 4426 126 

Mn 3 457 ± 24 221 ± 1 48 

Ni 3 54 ± 4 42 ± 1 77 

Pb 3 126 ± 10 93 ± 4 74 

Sc 3 _ 1,88 _ 

Se 3 0,8 _ _ 

Zn 3 467 ± 23 409 ± 12 88 

Hg 3 3,4 ± 0,5 3,8 ± 0,3 113 
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Para a análise de isótopos estáveis e dos teores de carbono e nitrogênio, 

a cada 40 amostras analisadas foram injetados dois materiais de referência 

certificados, para avaliar a calibração do equipamento, o USGS-40, que 

apresentou recuperação de 96% para δ15N e 100% para δ13C, e o IAEA-600, 

com recuperação de 97% para δ15N e 100% para δ13C (Tabela 5). Para a 

avaliação da repetibilidade das medidas a cada dez amostras foi injetada uma 

amostra de sedimento utilizada como padrão secundário.  

 

Tabela 5. Valor certificado e valor obtido (‰) e recuperação do método (%) para os materiais de 

referência certificados USGS-40 e IAEA-600. 

MRC n Razão Valor certificado Valor obtido Recuperação (%) 

USGS 40 5 δ13C -26,388 -26,479 ± 0,053 100 
 5 δ15N -4,50 -4,30 ± 0,18 96 

IAEA 600 4 δ13C -27,777 -27,887 ± 0,023 100 

  4 δ15N 1,00 0,97 ± 0,11 97 

 

 

4.2.  Isótopos estáveis de carbono e nitrogênio nas teias tróficas 

 

As razões isotópicas de carbono (δ13C) e nitrogênio (δ15N) estão 

expostas nas tabelas 6 a 8, juntamente com o nível trófico calculado (NTC) para 

cada grupo estudado.  
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Tabela 6. Amostras obtidas no CEP, estação do ano, pontos de amostragem, código de 

identificação, grupo trófico, classificação: classe, família ou espécie, número amostral (n), nível 

trófico calculado (NTC) e valores mínimos/máximos das razões isotópicas de carbono e 

nitrogênio (δ13C e δ15N, ‰). 

Estação 
Pontos 

de coleta 
Código Grupo 

Classe, Família 
ou Espécie 

N NTC δ13C δ15N 

Verão P1 P2 P3 PF 
Fragmentos 

vegetais 
_ _ _ -28,4 / -25,8 4,1 / 5,8 

 P1 P2 P3 SED Sedimentos _ 3 _ -25,5 / -24,0 4,6 / 5,7 

 P2 MOL Molusco Bivalve 6 2,0 -15,7 6,5 

 P1, P2 DP 
Poliqueta 

depositívoro 

Magelonidae, 
Oweniidae e 

Spionidae 
* 2,6 - 3,9 -16,2 / -14,8 8,5 / 12,8 

 P2 CP 
Poliqueta 
carnívoro 

Sigalonidae e 
Polinoidae 

* 2,7 
-16,1 8,9 

 P1 CRU Crustáceo Paguroidea 1 3,2 -15,5 10,5 
 P1 P2 P3 IP Peixe I. parvipinnis 35 3,6 - 4,1 -14,8 / -12,1 12,1 / 13,7 

 P1 P2 P3 SR Peixe S. rastrifer 46 3,7 - 4,3 -15,1 / -13,4 11,9 / 14,3 

 P1 P2 P3 PB Peixe P. brasiliensis 1 3,7 -14,4 12,4 
  SG Mamífero S. guianensis 9 3,4 - 4,1 -16,6 / -14,3 11,3 / 13,8 

Inverno P1 P2 P3 PF 
Fragmentos 

vegetais 
_ _ _ -28,1 / -26,7 3,6 / 4,7 

 P1 P2 P3 SED Sedimentos _ 3 _ -25,3 / -23,1 4,5 / 6,4 

 P1 P2 P3 MOL Molusco Bivalve 9 2,0 - 2,2 -17,5 / -16,1 6,5/ 7,1 

 P2 DP 
Poliqueta 

depositívoro 

Oweniidae, 
Ampharetidae e 

Terebellidae 
* 2,2 -16,5 7,2 

 P1 P2 P3 CRU Crustáceo 
Brachyura, 
Amphipoda, 
Paguroidea 

* 2,5 - 3,0 -15,2 / -14,5 8,1 / 9,9 

 P1 P2 CP 
Poliqueta 
carnívoro 

Gliceridae e 
Goniadidae 

* 2,6 - 3,6 -16,5 / -15,2 8,5 / 11,9 

 P3 P Poliqueta n.i. * 3,1 -16,1 10,4 

 P2 OP 
Poliqueta 
onívoro 

Syllidae, 
Lumbrineridae e 

Spionidae 
* 3,3 

-15,7 10,8 
 P1 P2 P3 LB Molusco L. brevis 193 3,3 - 3,8 -15,2 / -13,6 11,1 / 12,6 
 P1 P2 P3 IP Peixe I. parvipinnis 52 3,8 - 4,0 -15,1 / -14,5 12,7 / 13,4 

 P1 P2 P3 SR Peixe S. rastrifer 135 3,7 - 3,8 -15,1 / -14,4 12,3 / 12,6 

 P1 P2 P3 PB Peixe P. brasiliensis 1 3,8 -14,9 12,4 
  SG Mamífero S. guianensis 7 3,3 - 4,3 -16,3 / -14,4 11,1 / 14,5 

*número amostral não calculado, devido a impossibilidade de contagem de organismos 

fragmentados. 
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Tabela 7. Amostras obtidas no SELCI, estação do ano, pontos de amostragem, código de 

identificação, grupo trófico, classificação: classe, família ou espécie, número amostral (n), nível 

trófico calculado (NTC) e valores mínimos/máximos das razões isotópicas de carbono e 

nitrogênio (δ13C e δ15N, ‰).  

Estação 
Pontos 

de coleta 
Código Grupo 

Classe, Família 
ou Espécie  

N NTC δ13C δ15N 

Verão C1 C2 C3 PF 
Fragmentos 

vegetais 
_ _ _ -28,2 / -27,2 3,3 / 5,3  

 C1 C2 C3 SED Sedimentos _ 3 _ -25,3 / -24,7 3,9 / 6,7 

 C1 C2 C3 CRU Crustáceo 

Brachyura, 
Tanaidacea, 
Amphipoda e 
Paguroidea 

9 1,6 - 2,8 -16,5 / -12,8 6,4 / 9,5 

 C1 C2 C3 MOL Molusco 
Bivalve, 

Gastropode e 
Nudibranquia 

21 2,0 - 2,8 -16,1 / -15,3 6,6 / 7,7 

 C2 POL Poliqueta n.i. 4 2,3 -13,7 7,6 

 C3 DFP 
Poliqueta 

depositívoro e 
suspensívoro 

Magelonidae e 
Chaetopteridae 

* 2,4 - 2,6 -17 7,9 

 C1 C3 OP Poliqueta onívoro 
Syllidae, 

Onuphidae e 
Nereidae 

* 2,5 - 2,6 -16,8 / -16,0 8,3 / 8,7 

 C1 C2 C3 LB Molusco   L. brevis 25 2,9 - 3,0 -15,9 / -15,6 9,9 / 10,0 

 C1 C2 C3 IP Peixe I. parvipinnis 57 3,3 - 4,0 -15,6/ -12,6 11,1 / 13,5  

 C1 C2 C3 SR Peixe S. rastrifer 91 3,9 - 4,0 -18,5 / -15,8 12,9 / 13,3 

 C1 C2 C3 PB Peixe P. brasiliensis 2 3,5 - 3,8 -14,4 / -13,9 11,7 / 12,9 

  SG Mamífero S. guianensis 1 3 -16,3 10 

    PBL Mamífero P. blainvillei 4 4,0 - 4,3 -16,4 / -15,4  13,4 / 14,4 

Inverno C1 C2 C3 PF 
Fragmentos 

vegetais 
_ _ _ -27,8 / -25,9 3,1 / 4,1  

 C1 C2 C3 SED Sedimentos _ 3 _ -25,1 / -24,0 4,4 / 4,6 

 C2 DP 
Poliqueta 

depositívoro 
Oweniidae * 1,9 -15,2 6,3 

 C2 C3 MOL Molusco Bivalve 4 2,0 - 3,0 -17,0/ -12,8 6,5 / 9,8 

 C1 C2 C3 CRU Crustáceo 

Decapoda, 
Amphipoda, 
Brachyura e 
Paguroidea 

* 2,1 - 3,0 -15,8 / -14,4 6,7 / 9,8 

 C1 C2 OP Poliqueta onívoro Nereidae 3 2,7 -3,0 -17,2/ -16,0 8,8 / 9,7 

 C2 CP 
Poliqueta 
carnívoro 

Pilargidae  2,7 -15,2 9 

 C1 C2 C3 LB Molusco L. brevis 24 3,1 - 3,5 -14,4 / -14,0 10,2 / 11,5 

 C1 C2 C3 IP Peixe I. parvipinnis 37 3,6 - 3,8 -16,3 / -14,9 11,8 / 12,5 

 C1 C2 C3 SR Peixe S. rastrifer 164 3,6 - 3,9 -17,3 / -14,0 11,8 / 12,9 

 C1 C2 C3 PB Peixe P. brasiliensis 7 3,4 - 3,8 -15,2 / -14,7 11,3 /12,6 

  SG Mamífero S. guianensis 1 4,5 -12,7 15 

    PBL Mamífero P. blainvillei 3 3,9 - 4,1 -16,2 / -15,0 12,9 / 13,7 

*número amostral não calculado, devido a impossibilidade de contagem de organismos 

fragmentados. 
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Tabela 8. Amostras obtidas no CESSV, estação do ano, pontos de amostragem, código de 

identificação, grupo trófico, classificação: classe, família ou espécie, número amostral, nível 

trófico calculado (NTC) e valores mínimos/máximos das razões isotópicas de carbono e 

nitrogênio (δ13C e δ15N, ‰).  

Estação 
Pontos 

de coleta 
Código Grupo 

Classe, Família ou 
Espécie 

N NTC δ13C δ15N 

Verão S1 S3 PF 
Fragmentos 

vegetais 
_ _ _ -27,2/ -26,9 2,6 /7,0 

 S1 S2 S3 SED Sedimentos _ 3 _ -26,9 / -22,6   4,5 / 5,4 

 S1 S2 MOL Molusco Bivalve * 2,0 - 2,5 -13,6  5,8 / 7,4 

 S3 DP 
Poliqueta 

depositívoro  
Oweniidae * 2 -14,2 5,9 

 S2 CRU Crustáceo 

Amphipoda, 
Isopoda, 

Paguroidea e 
Brachyura 

63 2,1 - 2,3 -17,5 / -16,0 6,1 / 6,9 

 S2 POL Poliqueta 
Flabeligeridae e 

Cirratullidae 
* 2,2 -14,3 6,4 

 S1 S3 OP Poliqueta onívoro 
Onuphidae e 

Pilargidae 
* 2,2 - 2,8 -16 / -14,5 6,3 / 8,4 

 S2 SP 
Poliqueta 

suspensívoro 
Sabelidae * 2,3 -12,6 6,8 

 S2  Sipuncula   6 2,5 -13,5 7,4 

 S2  Anthozoa Edwarsia 30 3,4 -14,5 10,5 

 S2 IP Peixe I. parvipinnis 1 3,4 -14,2 10,6 

 S1 S2 SR Peixe S. rastrifer 27 3,6 - 3,9 -14,4 / -12,4 11,1 / 12,1 

  S2 PB Peixe P. brasiliensis 4 3,7 - 4,0 -13,3 / -12,6 11,4 / 12,5 

Inverno S3 PF 
Fragmentos 

vegetais 
_ _ _ -27,4 5,8 

 S1 S2 S3 SED Sedimentos _ 3 _ -26,6 / -23,7   4,1 / 5,7 

 S1 S2 S3 MOL Molusco 
Bivalve e 

Gastropode 
* 2,0 - 2,7 -15,9 / -15,2 5,3 / 7,7 

 S2 S3 CRU Crustáceo 
Amphipoda, 

Paguroidea e 
Tanaidacea 

33 1,8 - 2,8 -14,8 / -9,9 4,6 / 8,0 

 S2  Anfioxo  * 2,2 -15,5 6,0 

 S2  Anthozoa Edwarsia * 2,6 -14,7 7,4 

 S2 DP 
Poliqueta 

depositívoro  

Ampharetidae, 
Cirratulidae e 

Oweniidae 
6 2,8 -14,7 8,2 

 S1 S2 S3 OP Poliqueta onívoro 
Onuphidae, 
Syllidae e 

Maldanidae 
* 2,8 -3,0 -16,6 / -14,3  8,2 /8,7 

 S2 CP Poliqueta carnívoro 
Sigalionidae, 
Goniadidae e 

Eunicidae  
9 3,5 -14,1 10,3 

 S2 IP Peixe I. parvipinnis 9 4,0 - 4,2  -15,1 / -13,7 12,2 / 12,8 

 S1 S2 SR Peixe S. rastrifer 42 3,6 - 4,1 -15,4 / -13,3 10,7 / 12,4  

  S2 PB Peixe P. brasiliensis 6 3,1 - 3,7 -15,8 / -13,9 9,2 / 11,1 

*número amostral não calculado, devido a impossibilidade de contagem de organismos 

fragmentados. 
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Através da ANOVA foi possível inferir que a estação do ano não 

influencia significativamente as razões isotópicas, δ13C (p= 0,65 no CEP, p=0,62 

no SELCI, p= 0,48 no CESSV) e δ15N (p= 0,23 no CEP, p=0,59 no SELCI, p= 

0,13 no CESSV), em todos os locais. 

A fim de comparar os resultados obtidos nas teias tróficas dos três 

estuários, foi realizada ANOVA, que demonstrou que as δ13C (p= 0,78), não 

diferiram significativamente. Porém as δ15N (p= 0,00) diferiram significativamente 

entre os locais, com razões semelhantes para as teias tróficas do CEP e SELCI, 

e razões menores no CESSV. 

Através da regressão linear entre δ13C e δ15N (Figuras 6 a 8), foi 

verificado que as razões se correlacionam significativamente e positivamente, 

portanto aumentam ao longo das teias tróficas estudadas e possibilitam a 

interpretação das relações tróficas existentes e as fontes de matéria orgânica 

nos estuários sazonalmente.  

A análise de agrupamento demonstrou a similaridade entre δ13C e δ15N, 

com coeficientes de correlação de: 0,86 no CEP no verão e 0,95 no inverno; 0,89 

no SELCI no verão e 0,95 no inverno; 0,93 no CESSV no verão e 0,91 no inverno 

(Figuras 9 a 11). 
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Figura 6. Regressões lineares entre δ13C e δ15N nas teias tróficas do CEP, durante o verão e o 

inverno. 
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Figura 7. Regressões lineares entre δ13C e δ15N nas teias tróficas do SELCI, durante o verão e 

o inverno. 
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Figura 8. Regressões lineares entre δ13C e δ15N nas teias tróficas do CESSV, durante o verão e 

o inverno. 
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Figura 9. Análise de agrupamentos entre δ13C e δ15N nas teias tróficas do CEP, durante o verão 

e o inverno. (PF= Fragmentos vegetal, SED=Sedimentos, MOL= Moluscos, CRU= Crustáceos, 

P= Poliqueta CP= Poliqueta carnívoro, DP= Poliqueta depositívoro, OP= Poliqueta onívoro, LB= 

L. brevis, IP= I. parvipinnis, SR= S. rastrifer, PB= P. brasiliensis, SG= S. guianensis). 
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Figura 10. Análise de agrupamentos entre δ13C e δ15N nas teias tróficas do SELCI, durante o 

verão e o inverno. (PF= Fragmentos vegetal, SED=Sedimentos, MOL= Moluscos, CRU= 

Crustáceos, P= Poliqueta CP= Poliqueta carnívoro, DP= Poliqueta depositívoro, OP= Poliqueta 

onívoro, FP= Poliqueta depositívoro e suspensívoro, NEM= Nemertineo; LB= L. brevis, IP= I. 

parvipinnis, SR= S. rastrifer, PB= P. brasiliensis, SG= S. guianensis, PBL= P. blainvillei). 
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Figura 11. Análise de agrupamentos entre δ13C e δ15N nas teias tróficas do CESSV, durante o 

verão e o inverno. (PF= Fragmentos vegetal, SED=Sedimentos, MOL= Moluscos, CRU= 

Crustáceos, P= Poliqueta, DP= Poliqueta depositívoro, FP= Poliqueta depositívoro e 

suspensívoros, OP= Poliqueta onívoro, ANT= Anthozoa, ANF= Anfioxo, LB= L. brevis, IP= I. 

parvipinnis, SR= S. rastrifer, PB= P. brasiliensis). 

 

A razão isotópica de carbono é utilizada em estudos de teias tróficas 

para identificar diferente fontes de matéria orgânica (Peterson e Fry, 1987). Os 

sedimentos costeiros recebem material orgânico de fonte autóctone (derivadas 

de fontes in situ, como plantas que crescem na superfície de sedimentos) e 
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fontes alóctones (matéria orgânica transportada para o sedimento de outro lugar, 

como com a maré ou um rio), e os sedimentos dos três estuários estudados 

apresentaram δ13C que apontam para origem terrestre da matéria orgânica. As 

razões isotópicas de carbono obtidas nos sedimentos dos CEP, SELCI e CESSV 

foram maiores que as observadas na região costeira de Cabo Frio (Rio de 

Janeiro) e na Enseada do Flamengo (Ubatuba, SP), demonstrando a influência 

mais forte de matéria orgânica terrígena e a influência costeira (valores de δ13C 

são mais elevados) nos estuários avaliados (Bisi et al., 2012; Corbisier et al., 

2006, 2014; Das et al., 2000, 2003; Dauby et al., 1998; Di Beneditto e Monteiro, 

2016; Hardt et al., 2013; Hobson et al.,1995; Hobson e Welch, 1992; Newsome 

et al., 2010; Pinela et al., 2010; Soares et al., 2014). 

Como esperado, maiores δ13C foram observadas em fragmentos 

vegetais, que evidenciam assinaturas de plantas C3, as plantas terrestres que 

usam a fotossíntese C3 constituem cerca de 90% de todas as plantas, e 

normalmente têm valores δ13C entre -32‰ e -21‰ (Lamb et al., 2006). 

Resultados semelhantes aos do presente estudo foram verificados na Baía do 

Flamengo (Ubatuba – São Paulo) (Corbisier et al., 2006), e em Cananéia (Nagata 

et al., 2015). 

Apesar de serem considerados como base das teias tróficas estuarinas, 

os fragmentos vegetais, têm sido relatados em ecossistemas tropicais e 

temperados como fontes de alimento somente para alguns invertebrados 

bentônicos, como caranguejos e gastrópodes (Bouillon et al., 2002a, 2002b; 

Corbisier et al., 2006; Claudino et al., 2015; Deegan e Garritt, 1997), o que 

parece estar ocorrendo nas teias tróficas estudadas, visto que há uma separação 

entre as assinaturas dos fragmentos vegetais e da biota estudada, tanto nas 

regressões lineares, como nas análises de agrupamento. 

Todos os exemplares da biota apresentaram δ13C com assinaturas de 

fontes mistas de matéria orgânica, variando entre terrestre e marinha, que se 

justifica também devido aos pontos de amostragem, localizados em áreas 

internas e intermediarias dos estuários. Tais resultados são típicos de teias 

tróficas bentônicas, que apresentam enriquecimento de carbono com relação a 

espécies pelágicas (France, 1995a, b; Fry e Sherr, 1984; Revelles et al., 2007), 

permitindo afirmar que diversas fontes de matéria orgânica fazem parte da base 
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da teia trófica e estão disponíveis aos consumidores (De Niro e Epstein, 1978; 

Gillies et al., 2012; Peterson e Fry, 1987; Rounick e Winterbourn, 1986).  

 Os valores de δ13C estão diretamente relacionados à localização 

geográfica do organismo do ambiente marinho (Cherel e Hobson, 2007; Di 

Beneditto e Monteiro, 2016). Desta forma, os elevados valores obtidos em S. 

guianensis, do CEP e SELCI, sugerem que estes animais utilizam com 

frequência os estuários para alimentação, ou predam sobre espécies com uso 

direto destes ambientes. Estes resultados reforçam as informações de 

ocorrência de populações residentes de S. guianensis nos estuários amostrados 

(Rosas e Monteiro-Filho, 2002; Santos et al., 2010) e são semelhantes ao 

observado para a espécie na Baía de Guanabara (Bisi et al., 2013). Os 

resultados menores de carbono observados para P. blainvillei, podem estar 

associados à movimentação mais ampla da espécie pela costa (Santos et al., 

2009), o que é reforçado pela origem dos exemplares, pela captura em redes de 

pesca na região costeira do SELCI. Entretanto, é importante destacar que ambas 

as espécies apresentam forte associação com ambientes costeiros e de águas 

rasas, o que é sugerido pelos estudos da dieta das espécies na região sudeste 

e sul do Brasil (Baptista et al., 2016; Di Beneditto e Monteiro, 2016; Hardt et al., 

2013). Estes resultados contribuem com informações sobre a dependência 

destas espécies às condições ambientais e de qualidade ecossistêmica das 

zonas costeiras.  

Em todos os estuários estudados foi observada δ15N crescente na 

seguinte ordem: fragmentos vegetais, sedimentos, macrofauna bentônica, 

cefalópodes, peixes, botos-cinza e toninhas, ou seja, com o aumento da posição 

trófica do organismo. Com uma variação de δ15N: de 6,5‰ a 14,2‰ na teia trófica 

do CEP; de 5,3‰ a 15,1‰ na teia trófica do SELCI e de 4,6 a 12,8‰ na teia 

trófica do CESSV, demostrando um contínuo enriquecimento ao longo das teias 

tróficas, resultado coerente com estudos que avaliaram outras espécies e 

cadeias tróficas costeiras (Bisi et al., 2012; Di Beneditto et al., 2012; Kehrig et 

al., 2013; Muto et al., 2014b; Senn et al., 2010). Indicando o potencial uso deste 

marcador para as regiões em avaliações de acumulação de contaminantes 

químicos, assim como para estudos ecológicos aplicados (Bearhop et al., 2000; 

Das et al., 2004; Di Beneditto et al., 2012; Kehrig et al., 2013, 2016; Muto et al., 

2014b).  
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Comparando os resultados de δ15N e δ13C obtidos para a biota, foram 

observadas razões semelhantes para espécies de crustáceos (Bisi et al., 2012; 

Corbisier et al., 2006; Di Beneditto et al., 2013), poliquetas e moluscos (Muto et 

al., 2014b), cefalópodes (Bisi et al.,2012; Corbisier et al., 2006; Di Beneditto et 

al., 2012; Kehrig et al., 2013; Muto et al.,2014b), peixes (S. rastrifer, P. 

brasiliensis e I. parvipinnis;  Di Beneditto et al., 2012) e mamíferos marinhos (S. 

guianensis e P. blainvillei; Baptista et al., 2016; Bisi et al., 2012; Di Beneditto e 

Monteiro, 2016; Kehrig et al., 2013) estudados na costa brasileira.  

As médias δ13C foram maiores durante o verão no CEP e no SELCI, e 

durante o inverno no CESSV, enquanto que a δ15N foi maior durante o verão o 

CEP e durante o inverno nos SELCI e CESSV. Porém, através da ANOVA, foi 

possível afirmar que a sazonalidade não afeta as assinaturas isotópicas dos 

grupos que compõe as teias tróficas dos três estuários estudados. Ao contrário 

do obtido em teias tróficas das baías de Sepetiba e Ilha Grande, que 

apresentaram diferenças significativas de assinaturas isotópicas em peixes 

sazonalmente (Bisi et al., 2012).  

O cálculo do nível trófico, a análise de agrupamentos e as regressões 

lineares permitem identificar quais grupos tróficos se relacionam quanto às 

assinaturas isotópicas. Esta análise demonstrou, para todos os estuários, a 

formação de dois grandes grupos: um incluindo fragmentos vegetais e 

sedimentos, grupo relacionado à base da teia trófica, e outro incluindo a biota, 

que se subdividiu em agrupamentos da macrofauna bentônica com assinaturas 

menores, que são os consumidores primários e secundários (NTC entre 1 e 2), 

e um grupo que inclui peixes, S. guianensis e P. blainvillei, ou seja, consumidores 

terciário e de topo da teia trófica (NTC entre 3 e 4; Tabelas 6 a 8; Figuras 9 a 

11).  

Os níveis tróficos mais elevados das teias do CEP e SELCI, ou seja, 

peixes e cetáceos, apresentaram valores de δ15N semelhantes, o que se 

confirmou através do cálculo de nível trófico (NTC de 3 a 4) e da análise de 

agrupamentos. Este comportamento é esperado para predadores de topo de teia 

trófica que se alimentam de vários itens, fazendo com que as relações tróficas 

não sejam bem definidas (Das et al., 2003). A alta biodiversidade encontrada em 

sistemas estuarinos, provavelmente promove grande variedade de presas para 

cada predador (Bisi et al., 2012; Kehrig et al., 2013). Além disso, os isótopos 
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foram quantificados no tecido muscular dorsal dos peixes e dos predadores de 

topo, portanto, os resultados integram a dieta de longo prazo (meses a um ano), 

e refletem seus hábitos alimentares (Das et al., 2003; Kehrig et al., 2013; 

Svensson et al., 2014), sugerindo que as espécies estão assimilando diversos 

itens alimentares de táxons diferentes. 

Estudos que envolvem as duas espécies de cetáceos, demonstraram 

que existem variações na quantidade e tamanho de presas entre elas, P. 

blainvillei ingere presas de menor tamanho, mas em maiores quantidades que 

S. guianensis, sendo a quantidade ingerida equivalente, estas variações em 

quantidade e tamanho podem levar a assinaturas isotópicas semelhantes nos 

consumidores, levando a afirmar que estas espécies têm nichos tróficos 

semelhantes (Di Beneditto e Monteiro, 2016; Di Beneditto e Ramos, 2004, Di 

Beneditto e Siciliano, 2007; Lassalle et al., 2014). 

Espécies que co-ocorrem e tem nichos tróficos semelhantes geralmente 

minimizam a competição e sobreposição de dieta utilizando áreas ou presas 

diferentes, o que parece estar ocorrendo no CEP e SELCI entre os predadores 

de topo, que tem uma alimentação generalista, mas com características de 

presas distintas (Di Beneditto et al., 2011, 2013; Di Beneditto e Monteiro, 2016; 

Hobson e Welch, 1992). 

Estudos envolvendo S. guianensis e P. blainvillei sugerem que a posição 

trófica destas espécies é semelhante e que compartilham dos mesmos recursos 

alimentares (Di Beneditto e Monteiro, 2016; Hardt et al., 2013). Com destaque a 

algumas espécies, entre elas: L. brevis e S. rastrifer (Hardt et al., 2013). Sendo 

o S. rastrifer relatado como o principal recurso alimentar do S. guianensis no 

estuário de Cananéia (Lopes et al., 2012). Portanto, a exploração comercial 

dessas espécies e a pesca de arrasto de camarão sete barbas (Xiphopenaeus 

kroyeri), da qual estas espécies são acompanhantes e principais itens 

descartados (Sedrez et al., 2013) podem ameaçar a sobrevivência dos cetáceos, 

alterar a estrutura destes ecossistemas e toda a comunidade biológica 

associada.  

A diferença significativa na δ15N do CESSV para com os demais ocorre 

devido à ausência de exemplares de topo de teia trófica, como S. guianensis e 

P. blainvillei, levando a razões menores neste estuário. Apesar de não 

apresentarem diferenças significativas em suas assinaturas isotópicas, é 
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importante ressaltar que as espécies que compõe a teia trófica do CEP estão 

sujeitas a maior pressão antrópica do que as do SELCI, pois atividades 

portuárias e potencialmente poluidoras são mais numerosas neste local. Os 

peixes e as L. brevis do SELCI apresentaram δ13C pouco menores, 

demonstrando que o CEP tem maior influência terrígena, ou seja, além de ser 

mais antropizado, recebe maior aporte de matéria orgânica advinda dos locais 

com influência humana. Além disso, há um leve enriquecimento de δ15N nos 

peixes do CEP, que podem estar relacionados as pressões antrópicas, pois 

estudos encontram enriquecimento em locais que tem fontes de nitrogênio 

provindas de esgotos industriais, domésticos e de fertilizantes agrícolas (Abreu 

et al., 2006; Bisi et al., 2012; Olsen et al., 2010). De maneira geral, o 

conhecimento e compreensão do habitat preferencial das espécies e das 

relações tróficas em que estão inseridas, especialmente dos cetáceos, são muito 

importantes para prever e identificar potenciais ameaças as quais estão 

submetidos, bem como realizar ações adequadas para a conservação de 

espécies e manejo de recursos pesqueiros (Bisi et al., 2013; Hardt et al., 2013; 

Sedrez et al., 2013). 

 

 

4.3. Metais pesados e Isótopos estáveis em sedimentos 

 

As concentrações de metais pesados em sedimentos são apresentadas 

na Figura 12. Foram observadas concentrações médias nos sedimentos 

variáveis para cada elemento, ponto e estação do ano, com maiores 

concentrações médias nos sedimentos do CESSV. Todos os valores de Cd nos 

sedimentos ficaram abaixo do LDM (0,08 mg kg-1).   
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Figura 12. Concentração de metais pesados (As, Cr, Cu, Ni, Pb, Se, Zn, Hg, Al, Fe, Mn e Sc) nos 

sedimentos (mg kg-1) em diferentes pontos de amostragem no CEP (P1, P2 e P3), SELCI (C1, 

C2 e C3) e CESSV (S1, S2 e S3) e estação do ano. 



56 
 

Os resultados da ANOVA mostraram que as concentrações de As nos 

sedimentos variaram conforme o local de amostragem (p=0,00), P2 e C3 

diferiram significativamente dos pontos S1, S2 e S3, sendo que os pontos do 

CESSV apresentam concentrações maiores de As. A estação do ano não 

influenciou significativamente a concentração deste elemento. 

Cobre e Pb não apresentaram diferenças significativas em suas 

concentrações nos sedimentos de diferentes locais e obtidos em diferentes 

estações.rt542 

Cromo e Ni demonstraram diferenças significativas entre as 

concentrações nos sedimentos de diferentes locais (p=0,03 e p=0,02, 

respectivamente), com menores concentrações nos pontos P2, C2 e C3, mas 

sem variações sazonais. Selênio não foi avaliado pela ANOVA, pois a maioria 

das amostras apresentou concentrações abaixo do LDM (0,36 mg kg-1). 

Zinco apresentou menores concentrações nos pontos P2 e C2, com 

diferenças significativas entre os locais (p=0,01), sem alterações sazonais.  

Mercúrio apresentou maiores concentrações no ponto S3, que diferiu 

significativamente dos demais locais (p= 0,00), mas não apresentou diferenças 

sazonais de concentração nos sedimentos. 

Portanto, no presente estudo, a sazonalidade não afetou a concentração 

de metais pesados nos sedimentos. As concentrações de Cu e Pb não diferiram 

significativamente entre os diferentes locais estudados. Enquanto a 

concentração de As, Cr, Ni, Zn e Hg apresentaram diferenças significativas entre 

os estuários estudados, com maiores concentrações nos sedimentos do CESSV. 

Os valores de porcentagem de carbonato de cálcio (%CaCO3), carbono 

orgânico total (COT), nitrogênio total (NT), razão isotópica de carbono (δ 13C) e 

de nitrogênio (δ 15N) e razão C/N nos sedimentos são utilizados como índices 

auxiliares para a identificação de variações ambientais (Tabela 9). Tais índices 

permitem interpretar a fonte de matéria orgânica, que está relacionada com a 

distribuição de metais, pois pode atuar no aprisionamento de metais através de 

reações de superfície ou disponibilizar metais em função das condições físico-

químicas do meio (Lombardi et al., 2005; Soares et al., 1999). 

Sedimentos contendo valores de CaCO3 inferiores a 30% são 

considerados pobres em carbonato (Schneider et al., 2005), portanto, todas as 

regiões estudadas foram consideradas pobres em carbonato.  
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A amplitude dos valores detectados de carbono orgânico total (COT) foi 

de 0,20 a 1,13 para sedimentos do CEP, 0,22 a 2,57 do SELCI e de 0,34 a 3,02 

do CESSV. A amplitude de valores de nitrogênio total (NT) foi de 0,05 a 0,15 no 

CEP, 0,05 a 0,22 no SELCI e de 0,08 a 0,25 no CESSV. Os teores de COT em 

sedimentos afetam a biodisponibilidade dos metais pesados para os organismos 

presentes na coluna d’água. Regiões próximas a costa possuem valores de COT 

variando entre 0,3 a 1%, e quando encontrados valores acima de 2% a região é 

rica em COT, como áreas de manguezais e áreas de produtividade (Rullkötter, 

2006). Foram observados valores acima de 2% nos pontos C1 e S1 somente no 

inverno, e em ambas as estações no ponto S3, estes pontos são próximos a 

manguezais e ao emissário de esgoto de Santos.   

A razão C/N é útil em regiões costeiras, pois a matéria orgânica nos 

estuários pode estar em materiais dissolvido, particulado e coloidal, originados 

de diversas fontes, como dos sedimentos fluviais, dos componentes marinhos, 

da produção primária, da vegetação costeira e de fontes antropogênicas, o 

balanço entre estas fontes determina a razão C/N dos sedimentos (Müller e 

Mathesius, 1999).  

A razão C/N utiliza os valores de carbono orgânico total (COT) e nitrogênio 

total (NT) para caracterizar a origem da matéria orgânica, devido as diferenças 

composicionais entre material marinho e terrígeno (Meyers, 1994). Diversos 

estudos se dedicam a interpretar o valor da razão C/N, e segundo Premuzic (1982) 

o material de origem marinha apresenta valores inferiores a 8 e o material com 

origem terrestre apresenta valores superiores a 15. Saito (1989) sugere que a 

razão C/N maior do que 20 indique origem terrestre, enquanto a razão entre 5 e 7 

tem origem marinha. Stein (1991) sugeriu que valores de C/N abaixo de 10 

indicam origem marinha, valores próximos a 10 indicariam uma mistura de 

contribuição marinha e terrestre. Enquanto Lamb et al. (2006) relacionou δ13C e a 

razão C/N para verificar as entradas de matéria orgânica para os ambientes 

costeiros.  

A razão C/N variou entre 4,09 e 13,16 para o CEP, entre 4,72 e 11,83 

para o SELCI e entre 4,32 e 25,39 para o CESSV. A razão isotópica de carbono 

apresentou um intervalo de -25,54 a -23,13‰ no CEP, de -25,18 a -23,98‰ no 

SELCI e de -26,86 a -22,63‰ no CESSV. 
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Com base nos resultados obtidos para a razão C/N e o δ13C, 

apresentados na Tabela 9, os pontos P2, P3, C2, C3 e S2 têm sedimentos 

predominantemente marinhos, enquanto o ponto S3 tem sedimentos de origem 

terrestre. Os sedimentos dos pontos P1, C1 e S1 tiveram diferentes influências 

sazonais. P1 apresentou sedimentos de origem mista no verão e origem marinha 

no inverno. Os pontos C1 e S1 apresentaram influência marinha no verão e 

sedimentos com origem mista no inverno (Figura 1). 

 

Tabela 9. Local, pontos de coleta, porcentagem de sedimentos finos, porcentagem de carbonato 

de cálcio, carbono orgânico total, razão isotópica de carbono, nitrogênio total, razão isotópica de 

nitrogênio e razão carbono/nitrogênio nos sedimentos.  

Local Ponto Estação % Finos %CaCO3 COT δ13C N total δ15N 
Razão 

C/N 

CEP P1 Verão 13,52 11,01 1,26 -25,54 0,10 4,63 13,16 

 P1 Inverno 8,53 5,18 0,41 -23,13 0,05 6,38 7,47 

 P2 Verão 7,34 5,63 0,34 -24,24 0,07 4,86 4,67 

 P2 Inverno 6,39 17,54 0,20 -24,40 0,05 5,95 4,09 

 P3 Verão 15,67 13,16 1,31 -24,02 0,15 5,65 8,81 

 P3 Inverno 13,71 9,83 0,65 -25,30 0,09 4,53 7,21 

SELCI C1 Verão 12,83 9,33 1,15 -24,70 0,15 3,88 7,80 

 C1 Inverno 19,76 15,17 2,57 -25,07 0,22 4,60 11,83 

 C2 Verão 4,94 4,77 0,43 -25,22 0,05 6,67 7,94 

 C2 Inverno 5,94 5,74 0,32 -24,86 0,05 4,38 6,24 

 C3 Verão 4,71 4,50 0,22 -25,28 0,05 5,32 4,72 

 C3 Inverno 7,61 1,96 0,29 -23,98 0,05 4,44 5,41 

CESSV S1 Verão 16,65 21,08 1,07 -23,44 0,12 5,37 8,77 

 S1 Inverno 35,07 20,19 2,35 -23,70 0,25 5,00 9,56 

 S2 Verão 11,85 12,01 0,52 -22,63 0,08 5,14 6,76 

 S2 Inverno 27,37 21,70 0,34 -23,73 0,08 5,70 4,32 

 S3 Verão 25,67 13,44 3,02 -26,86 0,12 4,49 25,39 

  S3 Inverno 25,04 12,46 3,00 -26,56 0,12 4,12 24,93 

 

O estudo da concentração de metais pesados nos sedimentos é de 

grande relevância, pois estes são sumidouros e repositórios de contaminantes, 

sendo assim fonte secundária para coluna d’água e biota (Burton Jr., 1992). Além 

disso, os sedimentos são substrato para espécies bentônicas e área de 

alimentação para espécies bentívoras, sendo um compartimento ecológico 

importante, e que pode ser utilizado como um indicador da saúde do ecossistema 

(Abessa et al., 2006).  



59 
 

Por este motivo, existem legislações que tratam dos níveis de metais em 

sedimentos que podem ser nocivos à biota. A fim de avaliar a qualidade dos 

sedimentos e verificar se a concentração de metais pesados obtidas nos 

sedimentos podem causar efeitos adversos à biota, foram utilizados os critérios 

da agência ambiental canadense, que estabelece dois níveis: TEL (Threshold 

effect level) - nível abaixo do qual não são esperados efeitos adversos à 

comunidade biológica e PEL (Probable Effect Level) - nível acima do qual são 

esperados efeitos adversos à comunidade biológica (Environment Canada, 

1999. Tabela 10). No presente estudo, As apresentou concentrações acima do 

nível TEL em amostras do SELCI (C1) e CESSV (S1, S2 e S3), Cu e Hg 

ultrapassaram este nível no CESSV (S2 e S3, respectivamente), demonstrando 

que há possibilidade de a biota sofrer efeitos nocivos por estes elementos nestes 

locais (Environment Canada, 1999).  

Entretanto, as concentrações de As e Cu nos sedimentos de todos os 

locais estudados foi menor do que a encontrada pelos estudos pretéritos 

apresentados na Tabela 10. 

Cromo e Zn apresentaram valores menores no presente estudo, com 

exceção da concentração observada no SELCI, que apresentou concentrações 

maiores que as obtidas em 2012, no norte do estuário de Cananéia-Iguape 

(Campos et al.,2016). 

A concentração de Ni foi menor ao longo do tempo no CEP e no CESSV. 

Ni não foi detectado no SELCI nos estudos pretéritos (Amorim et al., 2008; 

Campos et al., 2016), mas no presente estudo foi quantificado em todas as 

amostras. 

Chumbo apresentou menores valores no presente estudo com relação 

aos estudos pretéritos no CEP (Choueri et al., 2009) e no SELCI (Campos et al., 

2016). No CESSV, Pb apresentou oscilação ao longo do tempo, com 

concentrações elevadas em 1998 a 2000 (Hortellani et al., 2008), em 2007 

apresentou níveis anômalos e elevados (Buruaem et al., 2012), em 2014 

diminuição (Kim et al., 2016), e os menores valores foram obtidos no presente 

estudo. 

Selênio não foi quantificado pelos estudos da literatura, e no presente 

estudo apresentou baixas concentrações, sendo quantificado somente em 

quatro amostras das dezoito coletadas. 
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As concentrações de Hg nos sedimentos do CEP e SELCI obtidas no 

presente estudo são semelhantes às encontradas nos estudos pretéritos 

(Choueri et al.,2009; Amorim et al., 2008). No entanto, nos sedimentos do 

CESSV, as concentrações máximas de Hg obtidas no pretérito foram superiores 

as deste estudo (Hortellani et al., 2008; Buruaem et al., 2012), apesar desta 

diminuição ao longo do tempo, as concentrações obtidas no alto estuário santista 

também ultrapassam o nível TEL. 

 



 
 

Tabela 10. Local, ano de coleta, concentrações (mínimas – máximas, em mg kg-1) de As, Cr, Cu, Ni, Pb, Se, Zn e Hg em sedimentos no presente estudo e em 

estudos pretéritos nos estuários do CEP, SELCI e CESSV, e níveis de metais em sedimentos estabelecidos pela agência ambiental canadense (TEL e PEL). 

Local Ano As Cr Cu Ni Pb Se Zn Hg 

CEP a 2015 1,43 - 5,72 5,78 - 27,26 1,77 - 7,91 1,95 - 9,93 2,25 - 9,47 0,51 - 0,75 9,16 - 47,44 0,05 - 0,10 

SELCI a 2015 1,91 - 8,29 6,70 - 24,46 1,79 - 8,58 2,39 - 9,06 2,99 - 16,02 0,52 - 0,52 13,00 - 41,12 0,05 - 0,11 

CESSV a 2015 6,42 - 11,06 16,19 - 29,07 5,99 - 20,74 6,28 - 11,68 9,17 - 19,24 0,90 - 0,90 36,47 - 91,75 0,08 - 0,32 

Complexo Estuarino de 
Paranaguá b 

2001 
<0,0001 - 

5,9 
<0,1 - 11,90 <0,0001 - 4,47 <0,1 - 58,50 <0,0001 - 0,4 _ <0,4 - 44,1 _ 

Sistema Estuarino de 
Paranaguá c 

 3,40 - 8,33 14,5 - 58,0 <0,04 - 16,20 6,65 - 21,90 <0,30 - 29,75 <0,04 26,95 - 80,50 0,01 - 0,09 

Cananéia d 2005 1,0 - 15,8 3,0 - 76,0 _ _ _ _ 1,0 - 96,0  0,02 - 0,10 

Estuário Cananéia Iguape 
- norte e 

2012 _ 0,31 - 9,13 0,16 - 10,95 <0,01 0,74 - 33,41 _ <0,04 - 33,57 _ 

Sistema Estuarino de 
Santos f 

1998 - 2000 _ <5,0 - 97,5 _ 1,3 - 44,2 <2,0 - 204,8 _ 6,0 - 312,0 <0,03 - 0,92 

Sistema Estuarino de 
Santos g 

2007 _ 26,31 - 42,74 9,01 - 27,28 10,88 - 22,28 7,57 - 16,7 _ 509,08 - 1077,33 0,04 - 0,64 

Estuário Santos - São 
Vicente h 

2014 0,29 - 14,74 2,75 - 40,23 0,70 - 30,73 0,94 - 19,27 1,29 - 48,19 _ 5,81 - 133,64 _ 

TEL*  7,24 52,3 18,77 15,9 30,2 _ 124 0,13 

PEL*   41,6 160 108 42,8 112 _ 271 0,7 

 

a Presente estudo; b Sá et al., 2006; c Choueri et al.,2009; d Amorim et al., 2008; e Campos et al.,2016; f Hortellani et al., 2008; g Buruaem et al., 2012; h Kim et 

al., 2016. *Environment Canada, 1999. 
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Foi realizada a Análise de Componentes Principais (ACP), para 

apreciação integrada dos dados, na qual a primeira componente corresponde a 

74,89% e a segunda componente a 11,53%, somando 86,42% (Figura 13). Nesta 

ACP, os lábeis são os locais onde foram coletados os sedimentos e a 

correspondente estação do ano, com relação às concentrações dos metais 

pesados estudados e as porcentagens de COT e CaCO3.  

Observou-se relação entre os elementos Cr, Cu, Ni, Pb, Zn e Hg, entre 

As e COT, e entre % CaCO3 e % finos com os elementos associados aos 

argilominerais (Al, Fe, Mn e Sc). 

Os pontos do SELCI (C1 no verão, C2 e C3 em ambas as estações) e 

do CEP (P1 no inverno e P2 em ambas as estações) que demonstraram 

comportamento oposto às variáveis, são aqueles que apresentaram menores 

concentrações de metais pesados. 

Alguns pontos do SELCI (C1 no inverno) e do CESSV (S1 em ambas as 

estações e S2 no inverno) demonstraram afinidade com a % CaCO3, % finos e 

com os metais associados aos argilominerais (Al, Fe, Mn e Sc). 

Um ponto do CEP (P3 no verão), apresentou associação com As e COT. 

Enquanto que os pontos mais próximos da influência antrópica e especialmente 

os localizados nos portos, no CEP (P1 no verão, P3 no inverno) e no CESSV (S2 

no verão e S3 no inverno), mostraram afinidade com os metais pesados (Cr, Cu, 

Ni, Pb, Zn e Hg). 



 
 

  

Figura 13. Análise de componentes principais para os sedimentos do CEP, SELCI e CESSV, com base em informações e variáveis geoquímicas. 6
3
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A ACP possibilitou a apreciação integrada das concentrações de metais 

pesados e dos índices auxiliares de caracterização ambiental e de fonte de 

matéria orgânica (%CaCO3, COT e Razão C/N), possibilitando inferir sobre a 

distribuição espacial dos metais nos CEP, SELCI e CESSV. 

Os sedimentos obtidos no CEP (P1 no inverno, P2 em ambas as 

estações) e no SELCI (C1 no verão, C2 e C3 em ambas as estações) foram 

agrupados por apresentarem matéria orgânica de origem marinha e baixas 

concentrações de metais pesados. Portanto, são os locais de estudo com melhor 

qualidade ambiental, em relação a presença de metais. 

Os sedimentos obtidos no SELCI (C1 no inverno) e na baía de Santos 

(S1 em ambas as estações e S2 no inverno), foram associados ao COT, a 

%CaCO3 e aos argilominerais (Al, Fe, Mn e Sc). Desta forma, estes locais 

apresentam maior enriquecimento de matéria orgânica, que tem origem mista, 

ou seja, influência marinha e terrestre.  

O SELCI, na porção sul recebe maior influência marinha, porém 

apresentou aumento da deposição continental desde 1850, com abertura do 

canal artificial do Valo Grande, que ligou o rio Ribeira ao estuário e aumentou a 

taxa de sedimentação, o que justifica a matéria orgânica de origem mista 

(Barcellos et al., 2009). Apesar de atualmente ser protegido, este estuário sofreu 

com intensa mineração e atividades de refino realizadas de 1940 a 1996, no Vale 

do Ribeira (Mahiques et al., 2013). Estas atividades eram realizadas sem 

controle de impacto ambiental, o que levou a contaminação por Pb, Cu, Zn, Cr e 

As na região, que por ter grandes manguezais reteve estes contaminantes 

(Amorim et al., 2008; Guimarães e Sígolo, 2008). 

O SELCI é um local com baixas concentrações de metais nos 

sedimentos com relação a locais com maiores impactos antrópicos, como Santos 

(Campos et al., 2016), e Ni foi quantificado no presente estudo, o que não 

ocorreu em estudos pretéritos (Tabela 6). Entretanto, este resultado pode ser 

reflexo da intensificação da ocupação urbana e industrialização nesta região 

(Fernandez et al., 2014), ou apenas estar relacionado aos diferentes métodos 

utilizados nos estudos.  

Os sedimentos obtidos no CEP, na área interna do estuário e nas 

proximidades da Ilha do Mel (P1 e P3 no verão) e no CESSV, na baía (S2 no 

verão) e no alto estuário próximo ao porto de Santos (S3 em ambas as estações), 
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apresentaram afinidade com COT e com os metais estudados (As, Cr, Cu, Ni, 

Pb, Zn e Hg).  

No CEP, as maiores concentrações de metais pesados foram obtidas 

justamente no ponto próximo aos portos de Paranaguá e Antonina, local próximo 

à zona de máxima turbidez, onde há deposição de sedimentos (Possato et al., 

2015; Krelling et al., 2017), que apresentaram matéria orgânica de origem mista 

(marinha e terrígena), mostrando que a possível fonte destes metais é a 

atividade antrópica. Elevadas concentrações de Zn também foram encontradas 

pelo estudo de Sá et al. (2006), especialmente no interior da baía de Paranaguá, 

e foram associadas ao Rio Anhaia, receptor do esgoto da cidade. Nos estudos 

pretéritos, os sedimentos da parte interna do CEP apresentaram contaminação 

por As, Cr, Cu, Ni e P (Sá et al., 2006; Choueri et al., 2009), demonstrando que 

apesar da diminuição da concentração da maioria dos metais pesados em 

sedimentos do CEP, estes estão presentes próximo às fontes poluidoras.  

No CESSV, as maiores concentrações de metais pesados foram 

observadas no ponto próximo ao Porto de Santos, a um manguezal e ao Rio 

Cubatão, como esperado a matéria orgânica é de origem terrestre, há 

enriquecimento de COT e é possível inferir que os metais nesta região são de 

origem antrópica. Isso se deve às quantidades crescentes de lama em direção 

ao interior do estuário, a presença de manguezais, que funcionam como 

retentores dos sedimentos (Buruaem et al., 2012) e a proximidade com as fontes 

poluidoras. Estudos mostram que os contaminantes liberados para este 

ambiente provêm das atividades portuárias, do Complexo Industrial de Cubatão 

e de aterros de resíduos sólidos (Hortellani et al., 2008; Buruaem et al., 2012). 

Diversos estudos encontraram as maiores concentrações e enriquecimento de 

metais, como Cu, Ni, Pb, Cr, Zn e Hg, no interior do estuário santista (Abessa, 

2002; Buruaem et al., 2012; Cesar et al., 2007; Hortellani et al., 2008; Kim et al., 

2016).  

A baía de Santos pode ser caracterizada por dois setores:  a leste e 

centro, há sedimentos finos, maiores quantidades de matéria orgânica, 

influenciada pelo emissário; e a oeste, norte e limites ao sul da baía, áreas 

próximas ao litoral com areia, sedimentos de origem marinha, e onde a 

deposição de matéria orgânica é menos significativa (Buruaem et al., 2012), o 

que justifica a origem mista da matéria orgânica nos pontos amostrados na baía. 



66 
 

Os pontos amostrados na baía de Santos, apresentaram elevadas 

concentrações de argilominerais (S1 e S2), e um ponto com altas concentrações 

de metais pesados durante o verão (S2). Estes resultados podem estar 

relacionados ao fato do emissário de esgoto de Santos promover a entrada de 

lama, com carbonato e matéria orgânica na baía de Santos (Buruaem et al., 

2012). Estudos pretéritos encontraram sedimentos contaminados na baía de 

Santos, com toxicidade à biota, e atribuíram as descargas do emissário 

submarino de esgoto de Santos, que lança detergentes, enxofre, amoníaco e 

metais (Abessa, 2002; Buruaem et al., 2012; Cesar et al., 2007; Fukumoto et al., 

2004). A diminuição das concentrações dos metais pesados no CESSV ao longo 

do tempo, encontrada pela comparação com o presente estudo e também em 

Kim et al. (2016), podem ser consequência das severas restrições impostas 

desde 1984, assim como terem sido causadas por variações metodológicas e de 

equipamentos utilizados pelos diferentes estudos.  

 

4.4. Bioacumulação e Biomagnificação  

 

Para a análise do comportamento dos metais pesados nas teias tróficas 

estudadas, bem como sua variação sazonal, foram realizadas regressões 

lineares entre a concentração do metal e a razão isotópica de nitrogênio obtidas 

na biota (Figuras 17 a 22), além do cálculo do fator de bioacumulação (Figuras 

14 a 16), do fator de biomagnificação (Tabela 11), e do fator de biotransferência 

(Figuras 23 a 25), para cada área de estudo. Os fragmentos vegetais 

apresentaram valores não detectáveis para todos os metais estudados, portanto 

não foram incluídos nestas análises. Todos os resultados obtidos estão expostos 

nos Apêndices. 

 

4.4.1. Fator de Bioacumulação (FB) 

  

O Fator de Bioacumulação (FB) permite avaliar a ocorrência deste 

processo em organismos que estão associados aos sedimentos, através da 

quantificação de metais pesados na matriz ambiental e biológica e tem sido 

utilizado por estudos como: Dehgani et al. (2017), Jonatha et al. (2017), Rumisha 

et al. (2017) e Trevizani et al. (2016). 
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Os resultados do FB apresentado nos gráficos (Figuras 14 a 16) estão 

com suas escalas reduzidas para o valor máximo de 10, e uma linha vermelha 

evidencia os valores acima de um, para melhor visualização dos resultados. 

 

4.4.1.1. CEP 

 

As concentrações de As na biota foram de 1 a 9,7 mg kg-1, no verão, e 

de 1,1 a 17,3 mg kg-1, no inverno, e sua bioacumulação foi verificada na 

macrofauna bentônica e em peixes, em ambas a estações. 

Cádmio não foi detectado na biota no verão, enquanto no inverno variou 

de 0,3 a 1,1 mg kg-1, somente em L. brevis e em Sipuncula. 

As concentrações de Cr foram de 0,2 a 1,44 mg kg-1 e de 0,2 a 1,9 mg 

kg-1, no verão e inverno, respectivamente. Este elemento não apresentou 

bioacumulação, e apresentou maiores concentrações nos peixes.  

Cobre apresentou bioacumulação em invertebrados bentônicos e em 

poucos grupos de peixes no verão, com concentrações entre 2,3 a 65,5 mg kg-

1. Enquanto no inverno bioacumulou em todos os níveis tróficos e apresentou 

níveis de 0,8 a 103,2 mg kg-1.  

Níquel e Pb bioacumularam na macrofauna bentônica em ambas as 

estações, com concentrações entre 0,4 e 8,1 mg kg-1 e 0,7 a 17,3 mg kg-1, no 

verão, e entre 1,1 a 14,6 mg kg-1 e 1,1 a 6,8 mg kg-1, no inverno. 

As concentrações de Se foram de 1,2 a 7,8 mg kg-1, no verão, estação 

onde houve bioacumulação deste elemento em peixes e S. guianensis, e de 1,0 

a 4,5 mg kg-1, no inverno, estação onde não foi possível o cálculo do FB, pois 

este elemento não foi detectado nos sedimentos. 

Elemento essencial, o Zn bioacumulou em todos os níveis tróficos em 

ambas as estações, e apresentou concentrações entre 3,1 a 110,8 mg kg-1, no 

verão e 6,6 a 79,0 mg kg-1, no inverno.  

Mercúrio apresentou níveis entre 0,02 - 5,8 mg kg-1 e entre 0,02 - 2,7 mg 

kg-1, no verão e no inverno, além disso, foi verificada a bioacumulação em todos 

os níveis tróficos, com maiores valores de FB em S. guianensis.



 
 

 

 

Figura 14. Fator de Bioacumulação para a biota do CEP, no verão e no inverno (MOL Moluscos; CRU Crustáceos; POL Poliquetas; EQ Equinodermos; CNI 

Cnidários; SIP Sipuncula; LB Lolliguncula brevis; SR Stellifer rastrifer; IP Isopisthus parvipinnis; PB Paralonchurus brasiliensis; SG Sotalia guianensis).  6
8
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4.4.1.2. SELCI 

 

A biota do SELCI apresentou níveis de As entre 0,6 - 13,7 mg kg-1, no 

verão, e 1,1 - 22,6 mg kg-1, no inverno, bioacumulando na macrofauna bentônica 

e peixes em ambas as estações. 

Cádmio variou de 0,1 a 0,4 mg kg-1 no verão e de 1,0 a 1,4 mg kg-1 no 

inverno, sendo quantificado somente em L. brevis. 

As concentrações de Cr foram baixas e semelhantes em ambas as 

estações (0,2 - 0,6 mg kg-1 no verão e 0,2 - 0,6 mg kg-1 no inverno), não 

bioacumulando na biota. 

Cu apresentou bioacumulação na macrofauna bentônica, em grupos de 

peixes e em P. blainvillei em ambas as estações, com concentrações entre 2,1 

e 84,0 mg kg-1 e entre 1,1 e 102,9 mg kg-1, durante o verão e o inverno, 

respectivamente. 

A bioacumulação de Ni e Pb foi verificada em alguns grupos da 

macrofauna bentônica. As concentrações de Ni foram de 0,4 a 16,0 mg kg-1 no 

verão e de 0,4 a 7,7 mg kg-1 no inverno. Enquanto Pb apresentou níveis de 0,6 

a 31,9 mg kg-1 (verão) e 1,5 a 12,4 mg kg-1 (inverno). 

Selênio variou de 1,3 a 8,5 mg kg-1 e de 1,0 a 5,4 mg kg-1, no verão e no 

inverno, sendo verificada sua bioacumulação somente no verão. 

A bioacumulação de Zn foi verificada em todos os níveis tróficos, em 

ambas as estações, com níveis entre: 20,1 - 91,4 mg kg-1, no verão e 2,7 - 120,1 

mg kg-1, no inverno. 

 Mercúrio apresentou bioacumulação em alguns exemplares da 

macrofauna bentônica, de peixes, S. guianensis e P. blainvillei, e concentrações 

entre 0,02 a 0,9 mg kg-1, em ambas as estações.



 
 

 

 

Figura 15. Fator de Bioacumulação para a biota do SELCI, no verão e no inverno (MOL Moluscos; CRU Crustáceos; POL Poliquetas; EQ Equinodermos; LB 

Lolliguncula brevis; SR Stellifer rastrifer; PB Paralonchurus brasiliensis; IP Isopisthus parvipinnis; SG Sotalia guianensis; PBL Pontoporia blainvillei).

7
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4.4.1.3. CESSV 

 

No CESSV, As variou entre 0,5 - 6,8 mg kg-1, no verão e entre 1,3 - 13,9 

mg kg-1, no inverno. Cádmio foi detectado somente em Sipuncula no verão (6,8 

mg kg-1) e em Cnidários e Anfioxos no inverno (0,4 a 1,8 mg kg-1). Cromo 

apresentou baixas concentrações: 0,3 a 0,5 mg kg-1 (verão) e 0,2 a 0,6 mg kg-1 

(inverno). Os níveis de Pb foram de 0,7 a 20,4 mg kg-1 (verão) e de 3,4 a 7,6 mg 

kg-1 (inverno). 

O FB aponta para bioacumulação de Cu, Ni e Zn somente na 

macrofauna bentônica, em ambas as estações. Suas concentrações variaram 

entre: 1,4 - 27,9 mg kg-1 e 1,0 - 67,0 mg kg-1 de Cu; 0,5 - 18,9 mg kg-1 e 0,4 - 17,8 

mg kg-1 de Ni; e 9,5 - 109,1 mg kg-1 e 0,7 a 186,1 mg kg-1 de Zn; durante o verão 

e o inverno, respectivamente. 

A bioacumulação de Se foi detectada na macrofauna bentônica e em 

peixes, somente no verão, pois no inverno este elemento não foi detectado nos 

sedimentos. Os níveis de Se no verão foram de 2,0 a 9,8 mg kg-1
 e no inverno 

de 0,9 a 4,2 mg kg-1. 

As concentrações de Hg foram de 0,02 a 1,1 mg kg-1, no verão e de 0,02 

a 0,7 mg kg-1 no inverno, sendo a bioacumulação verificada em alguns grupos 

de macrofauna bentônica e peixes, em ambas as estações.  

 

 

 

 

 

 



 
 

 

Figura 16. Fator de Bioacumulação para a biota do CESSV, no verão e no inverno (MOL Moluscos; CRU Crustáceos; POL Poliquetas; EQ Equinodermos; CNI 

Cnidários; ANF Anfioxo; SIP Sipuncula; SR Stellifer rastrifer; IP Isopisthus parvipinnis; PB Paralonchurus brasiliensis). 

7
2

 



73 
 

 

4.4.2. Análises integradas entre metais pesados e razões isotópicas  

 

As relações entre as concentrações de metais pesados e razão isotópica 

de nitrogênio têm sido utilizadas para verificar a ocorrência de biomagnificação 

ou biodiluição em teias tróficas, e mesmo quando não se mostra significativa, 

permite verificar tendências de bioconcentração de metais em determinados 

grupos tróficos. Por este motivo, diversos estudos têm utilizado a análise de 

regressões lineares em todo o mundo, dentre eles: Azevedo-Silva et al. (2016), 

Bisi et al. (2012), Di Beneditto et al. (2012), Fox et al. (2017), Kehrig et al. (2013), 

Le et al. (2017), Signa et al. (2017), Trevizani et al. (2018) e Verburg et al. (2014).  

 

4.4.2.1. CEP 

 

Não foi verificada a biomagnificação de nenhum dos elementos 

investigados na teia trófica do CEP, em ambas as estações do ano (Figuras 17 

e 18). Foram verificadas correlações positivas e não significativas entre δ15N - 

Se, e δ15N - Zn, somente no verão, e entre δ15N e Hg somente no inverno, 

caracterizando uma tendência de biomagnificação destes elementos. Arsênio, 

Cr, Cu, Ni e Pb, apresentaram correlações negativas com δ15N, pois 

apresentaram maiores concentrações em exemplares da macrofauna bentônica.  
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Figura 17. Regressões lineares entre a concentração de metais pesados e δ15N na teia trófica 

do CEP, durante o verão.
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Figura 18. Regressões lineares entre a concentração de metais pesados e δ15N na teia trófica 

do CEP, durante o inverno. 
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4.4.2.2. SELCI 

 

Na teia trófica do SELCI, não foi verificada a biomagnificação de nenhum 

dos elementos investigados, e foram verificadas correlações positivas e não 

significativas entre δ15N e Zn somente no inverno, e entre δ15N e Se em ambas 

as estações, caracterizando uma tendência de biomagnificação destes 

elementos. Arsênio, Cu, Ni, Pb e Hg, apresentaram correlações negativas com 

δ15N, pois apresentaram maiores concentrações em exemplares da macrofauna 

bentônica.  Cromo apresentou correlação positiva e não significativa somente no 

inverno, apesar das baixas concentrações, teve máximo valor em peixes.
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Figura 19. Regressões lineares entre a concentração de metais pesados e δ15N na teia trófica 

do SELCI, durante o verão.
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Figura 20. Regressões lineares entre a concentração de metais pesados e δ15N na teia trófica 

do SELCI, durante o inverno. 
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4.4.2.3. CESSV 

 

Na teia trófica do CESSV, foi verificada a correlação positiva e não 

significativa entre δ15N e Se durante o verão, caracterizando uma tendência de 

biomagnificação deste elemento entre os peixes estudados. Arsênio, Cr, Cu, Ni, 

Pb, Zn e Hg, apresentaram correlações negativas com δ15N, pois apresentaram 

maiores concentrações em exemplares de menores níveis tróficos, ou seja, da 

macrofauna bentônica. 
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Figura 21. Regressões lineares entre a concentração de metais pesados e δ15N na teia trófica 

do CESSV, durante o verão. 
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Figura 22. Regressões lineares entre a concentração de metais pesados e δ15N na teia trófica 

do CESSV, durante o inverno. 
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4.4.3. Fator de Biomagnificação (FBM) 

 

Os resultados do cálculo do Fator de Biomagnificação (FBM) estão 

expostos na Tabela 11. Este cálculo vem sendo utilizado por apresentar um valor 

único para toda a teia trófica, representando o poder de biomagnificação 

(Azevedo-Silva et al., 2016; Coelho et al., 2013; Fox et al., 2017; Kehrig et al., 

2013; Le et al., 2017; Signa et al., 2017; Verburg et al., 2014), apesar de não 

considerar a significância da regressão. Desta forma, quando comparados os 

resultados do FBM e os resultados/gráficos de regressões lineares entre metais 

e δ15N, existem diferenças.  

Este cálculo indicou a biomagnificação de Se no CEP e CESSV no 

verão, de Cr no SELCI no inverno, de Pb no SELCI e CESSV durante o inverno, 

e de Zn no CEP em ambas as estações e no SELCI no inverno. 

 

Tabela 11. Fator de Biomagnificação para os metais pesados em cada local (CEP, SELCI e 

CESSV) e estação do ano (verão e inverno). 

Elemento CEP Verão CEP Inverno SELCI Verão SELCI Inverno CESSV Verão CESSV Inverno 

As 0,71 0,72 0,78 0,49 0,69 0,74 

Cr 0,66 0,85 0,93 1,31 0,97 0,96 

Cu 0,32 0,18 0,43 0,20 0,24 0,28 

Ni 0,25 0,30 0,59 0,17 0,95 0,28 

Pb 0,27 0,36 0,65 1,19 0,35 1,21 

Se 1,57 0,88 0,98 0,96 1,05 0,65 

Zn 2,62 1,02 0,93 1,33 0,47 0,66 

Hg 0,54 0,97 0,62 0,45 0,30 0,46 

 
Nas regressões lineares, o Zn se correlaciona positivamente e não 

significativamente com δ15N no inverno no SELCI, no verão no CEP, e 

negativamente e não significativamente no inverno neste local, enquanto o FBM 

aponta para ocorrência do processo de biomagnificação em ambas as estações 

no CEP e no inverno no SELCI. 

Para o Se o FBM aponta para valores maiores que 1 no CEP e CESSV, 

durante o verão, sendo que as regressões não foram significativas, e indicam 

somente uma tendência à biomagnificação.  

A biomagnificação de Cr no SELCI no inverno detectada pelo FBM, não 

foi significativa na regressão linear. O FBM indicou biomagnificação de Pb no 
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SELCI e CESSV durante o inverno, porém a regressão mostra correlação 

negativa e não significativa de Pb no SELCI, e correlação positiva e não 

significativa de Pb no CESSV. Sendo que no CESSV este elemento só foi 

quantificado em exemplares de invertebrados bentônicos. 

Como o processo de biomagnificação deve ser considerado quando há 

um aumento na concentração de metais, através de ao menos duas posições 

tróficas em uma teia alimentar (Barwick e Maher, 2003; Santana et al., 2017), o 

FBM se mostra um cálculo menos robusto que a regressão linear (seção 4.4.2), 

que possibilita conhecer a posição trófica do organismo e apresenta 

graficamente quais grupos tróficos estão acumulando os metais. Além disso, o 

FBM não considera algumas características importantes que influenciam a 

biomagnificação, como a biodisponibilidade dos elementos presentes na água e 

sedimentos, a especiação dos elementos e os fatores biológicos como hábitos 

alimentares, eficiência de assimilação e eliminação dos elementos por parte das 

espécies estudadas (Gray, 2002). Desta forma, foram discutidos e avaliados 

somente os resultados obtidos através das regressões lineares entre metais 

pesados e δ15N, apresentando o cálculo do FBM como uma ferramenta que é 

utilizada por diversos estudos (Bisi, et al., 2012; Kehrig et al., 2013; Le et al., 

2017; Seixas et al., 2012; Signa et al., 2017), mas não robusta para a detecção 

do processo de biomagnificação. 

 

4.4.4. Fator de Biotransferência (FBT) 

 

O Fator de Biotransferência vem sendo usado, por diferentes estudos, 

para verificar qual a taxa em que os metais pesados são transferidos dentre os 

níveis tróficos estudados (Kehrig et al., 2013; Moreno-Sierra et al., 2016; 

Ordiano-Flores et al., 2012; Schmitt et al., 2011).  

Considerando os resultados obtidos, o FBT foi calculado para Se (CEP 

verão e SELCI verão e inverno), Zn (CEP verão e SELCI inverno) e Hg (CEP 

inverno), ou seja, somente para os metais pesados que apresentaram 

correlações positivas nas regressões lineares. Com exceção do Se, que 

apresentou correlação positiva no CESSV no verão, porém não foi possível 

calcular o FBT, visto que este elemento foi quantificado somente em peixes. 
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O FBT de Se variou de 1,3 a 2,0 no CEP durante o verão, com 

biotransferência dos crustáceos para as três espécies de peixes estudadas. No 

SELCI o FBT variou de 1,0 a 2,6 durante o verão, e de 1,1 a 2,0 durante o 

inverno, ocorrendo este processo dos invertebrados bentônicos, para peixes, L. 

brevis e para as P. blainvillei (Figura 23). 

O Zn apresentou FBT de 1,3 a 1,6 durante o verão no CEP, sendo que 

o processo de biotransferência ocorreu somente entre os peixes e S. guianensis. 

Enquanto no SELCI durante o inverno, houve biotransferência de Zn entre todos 

os níveis tróficos, com taxas de 1,0 a 6,4 (Figura 24).   

A biotransferência de Hg no CEP no inverno ocorreu entre os 

invertebrados bentônicos e entre peixes, cefalópodes e S. guianensis, com taxa 

entre 1,2 e 50,3 (Figura 25).  



 
 

 

 

 

Figura 23. Fator de Biotransferência do Se, nas teias tróficas do CEP no verão, e do SELCI no verão e no inverno. 8
5

 



 
 

 

 

 

Figura 24. Fator de Biotransferência do Zn, nas teias tróficas do CEP no verão, e do SELCI no inverno. 

8
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Figura 25. Fator de Biotransferência do Hg na teia trófica do CEP no inverno. 

 

4.4.5. Bioacumulação e Biomagnificação nas teias trófica 

 

A transferência de metais pesados entre compartimentos 

biogeoquímicos, sua bioacumulação em organismos e biomagnificação em teias 

tróficas dependem da especiação dos elementos, que determinam sua 

biodisponibilidade em meios abióticos (habitat) e bióticos (fontes alimentares) 

(Chouvelon et al., 2017; Rainbow, 2002). 

Em organismos marinhos, especialmente em predadores de topo, como 

os mamíferos marinhos a transferência trófica representa o principal caminho de 

ingestão de metais pesados e poluentes orgânicos persistentes (POPs, por 

exemplo, Fisk et al., 2001; Wang, 2002). Além disso, a ecologia individual pode 

afetar as concentrações de contaminantes medidas no organismo, devido a 

diferentes áreas de alimentação, níveis tróficos, fases de desenvolvimento e 
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tipos de presa consumidas (Chouvellon et al., 2017; Lahaye et al., 2005; Teffer 

et al., 2014) 

Desta forma, a biomagnificação depende de componentes da dieta das 

espécies (hábitos alimentares), comprimento da rede alimentar, características 

fisiológicas (existência de proteínas como a metalotioneína), taxa de assimilação 

e excreção de alimentos, papel biológico e especiação dos metais disponíveis 

para a biota marinha (Luoma e Rainbow 2005; Moreno-Sierra et al., 2016; Signa 

et al., 2017; Wang, 2002). 

Observando os resultados obtidos é possível inferir que a 

bioacumulação dos metais pesados no tecido muscular dos organismos segue 

um padrão de bioacumulação preferencial de cada elemento em determinados 

níveis tróficos, independente do estuário estudado e da sazonalidade, com 

algumas exceções no CESSV, provavelmente devido à ausência de amostras 

de exemplares de cetáceos deste local.  

Ocorre bioacumulação de As em invertebrados bentônicos e peixes de 

todos os estuários estudados, com concentração máxima em peixes do SELCI. 

No CEP, as concentrações obtidas nos peixes são semelhantes as obtidas em 

outras espécies de peixes por Angeli et al. (2013), no mesmo local. As 

concentrações em crustáceos no CEP foram menores que as obtidas nestes 

organismos no delta do Rio Amarelo (China), enquanto as concentrações de As 

em moluscos foram semelhantes (Yang et al., 2017). Os níveis de As nos peixes 

do SELCI foram próximos aos obtidos em Achinus lineatus na baía de Santos 

(Rocha et al., 2014), e superiores aos obtidos em Cathorops spixii no SELCI por 

Gusso-Choueri et al. (2018). Os níveis de As em peixes do CESSV foram 

menores que os obtidos por Rocha et al. (2014) no mesmo local, e semelhantes 

aos obtidos na espécie de peixe L. synagris, em La Parguera, Porto Rico 

(Salgado-Ramírez et al., 2017). 

Arsênio é um elemento semi metálico que pode se apresentar em 

diversos estados de oxidação e é amplamente distribuído no ambiente, sua 

toxicidade varia na seguinte ordem decrescente: arsinas, arsenitos (compostos 

trivalentes inorgânicos), arsenóxidos (compostos trivalentes orgânicos), 

arsenatos (compostos pentavalentes inorgânicos), compostos orgânicos 

pentavalentes, compostos de arsônios e As elementar (Barra, 2000).  
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A presença de altos níveis de As no ambiente e na biota pode ser 

resultado de atividades antrópicas que utilizam este elemento, como a fabricação 

de vidros, pigmentos, ligas de Pb e Cu, pesticidas, herbicidas, inseticidas, 

desfolhantes, subproduto da metalurgia, tratamento da madeira, indústria têxtil, 

aditivo alimentar na pecuária e como algicida na indústria naval, além de ser 

eliminado na queima de combustíveis fósseis e pela atividade de mineração 

(Baird, 2002; Barra, 2000; Sá, 2003). Porém, o As pode ser liberado 

naturalmente para o ambiente através do intemperismo de rochas que 

contenham o elemento, existem evidências de que ocorre forte enriquecimento 

natural de As no CEP, SELCI e CESSV (Luiz-Silva et al., 2008; Ng et al., 2003; 

Sá, 2003; Sá & Machado, 2007; Quináglia, 2006). 

O As é uma substância cancerígena e teratogênica para humanos e 

animais, e pode causar malformação e morte de fetos, sendo que os compostos 

inorgânicos são os que apresentam maior toxicidade (As3+ e As5+), de forma que 

estudos envolvendo a especiação do elemento, e não somente o conteúdo de 

As total, são de grande importância para assegurar que a alimentação baseada 

em peixes não comprometa a saúde humana (Eisler, 1988; Ng et al., 2003).  

Apesar de ultrapassar o nível TEL nos sedimentos do SELCI e CESSV, 

estudos reportam que em alimentos marinhos o As se apresenta 

predominantemente como um composto orgânico chamado arsenobetaína 

[(CH3)3As+CH2COO-], que é inofensivo a estes organismos e aos seres 

humanos, e quando ingerido é facilmente excretado na urina (Francesconi, 

2010). A arsenobetaína é assimilada e retida em organismos marinhos com 

facilidade por ter alta similaridade com a forma biológica de nitrogênio e fósforo 

chamada Glicina-betaína, utilizada como osmólito, fazendo com que estes 

organismos se adaptem às mudanças de salinidade (Eisler, 1988; Francesconi, 

2010). Assim, a intoxicação de peixes por As é rara, por este elemento 

apresentar-se na forma menos tóxica nos tecidos de organismos marinhos, fato 

que reafirma a necessidade de se conhecer a especiação na qual o As se 

apresenta.  

Cádmio foi quantificado somente em L. brevis, sipuncula, anfioxo e 

cnidário, sendo sua máxima concentração obtida em sipuncula, no CESSV, este 

é um elemento tóxico mesmo em baixas concentrações (Dadar et al., 2016). A 

acumulação de Cd em espécies de invertebrados, com maiores concentrações 
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com relação a peixes, tem sido relatada em diversos estudos (Chouvelon et al., 

2017; Lahaye et al., 2005). Assim como a acumulação de Cd em cefalópodes 

tem sido documentada, inclusive como principal fonte para mamíferos marinhos 

(Bustamante et al., 1998; Chouvelon et al., 2017; Lahaye et al., 2005). Os 

exemplares de sipuncula, anfioxo e cnidário anthozoa têm em comum o hábito 

alimentar, são suspensívoros, assim como a espécie de ostra Crassostrea gigas, 

que apresentou acumulação de Cd na costa sudoeste do Golfo da Califórnia, no 

México (Jonatha et al., 2017). 

A bioacumulação de Cr não foi verificada, pois suas concentrações na 

biota foram menores que nos sedimentos, sendo as concentrações máximas 

obtidas nos peixes do CEP. Comparando os resultados obtidos com outras 

espécies de peixes (C. spixii e G. genidens) neste estuário (Angeli et al., 2013), 

houve aumento na concentração de Cr. Níveis similares de Cr foram obtidos em 

diferentes espécies de peixes do oceano Índico ocidental, sudeste do Atlântico, 

e do sul do Mar da China (Chouvelon et al., 2017; Li et al., 2017). 

Houve correlação negativa entre Cr e δ15N na maioria das teias tróficas 

estudadas, com exceção do SELCI no inverno, onde a correlação foi positiva, 

porém não significativa, e este elemento foi quantificado somente em L. brevis, 

nos peixes e mamíferos.  

O Cr é amplamente utilizado em processos industriais, na metalurgia, 

indústria química, produção de cerâmicas, tintas, explosivos, papel e curtumes, 

além de associado ao fosfato e ser utilizado como fertilizante (Abdallah, 2008; 

Eisler, 1986). Embora seja um elemento essencial, na forma Cr (III), na qual 

ajuda na utilização de açúcar, proteína e gordura, na forma Cr (V) possui efeitos 

biológicos adversos, como redução do crescimento e mortalidade, além de ser 

cancerígeno para os organismos (Demirezen e Uruç, 2006; Sá, 2003).  

Cobre bioacumulou em todos os níveis tróficos no CEP e SELCI, 

enquanto no CESSV bioacumulou somente em invertebrados bentônicos. Este 

é um elemento essencial aos animais e plantas, por participar da formação de 

enzimas e de processos respiratórios (Demirezen e Uruç, 2006). A concentração 

máxima de Cu foi verificada no CEP, em L. brevis, sendo este constituinte de um 

pigmento respiratório (hemocianina) de cefalópodes e crustáceos (Eisler, 2010). 

Este fato contribui para a ingestão de Cu pelos predadores destes grupos 
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(Chouvelon et al., 2017), o que pode justificar a acumulação deste elemento em 

todos os níveis tróficos estudados.  

As concentrações de Cu nos peixes coletados no CESSV foram menores 

do que as obtidas por estudo pretérito em diferentes espécies de peixes nesta 

região (Rocha et al., 2014), enquanto no CEP os níveis de Cu aumentaram com 

relação a estudo pretérito (Angeli et al., 2013). Além disso, as concentrações de 

Cu neste estudo foram superiores as obtidas em peixes em diversos estudos 

atuais desenvolvidos globalmente (Chouvelon et al., 2017; Dadar et al., 2016; 

Moreno-Sierra et al., 2016; Salgado-Ramírez et al., 2017), se assemelhando aos 

níveis obtidos na Ilha Spratly, na China e Rio Chenab, no Paquistão (Alamdar et 

al., 2017; Li et al., 2017). Enquanto nos moluscos, crustáceos e poliquetas os 

níveis de Cu foram superiores aos obtidos no delta do Rio Amarelo, na China 

(Yang et al., 2017).  

Cobre pode acumular por diversos meios dependendo das condições 

ambientais e dos hábitos da espécie. Porém, doses elevadas causam problemas 

nos rins e no fígado (Demirezen e Uruç, 2006), sendo o fígado o principal órgão 

de armazenamento, envolvido na homeostase do Cu (Salgado-Ramírez et al., 

2017). As variações nas concentrações de Cu dependem dos níveis de 

tolerância de cada espécie e do período de acumulação passiva (Abdallah, 

2008). O Cu pode ser proveniente de fontes naturais, como o intemperismo e 

dissolução de minerais que contém o elemento e sulfetos de Cu. As fontes 

antrópicas, incluem a corrosão de tubulações de Cu por águas ácidas, drenagem 

de água subterrânea contaminada, usos agrícolas de pesticidas e fungicidas, 

despejo de efluentes industriais e urbanos e a presença de tintas anti-

incrustantes, utilizadas em portos e marinas (Carvalho e Lacerda, 1992; Sá, 

2003).  

Há bioacumulação de Ni nos invertebrados bentônicos em todos os 

estuários estudados, com concentração máxima em Sipuncula do CESSV. 

Comparando os resultados obtidos para os grupos de invertebrados bentônicos 

deste estudo foram verificadas concentrações superiores às obtidas em 

poliquetas no delta do Rio Amarelo, China (Yang et al., 2017), em crustáceos, 

na costa da Tanzânia (Rumisha et al., 2017) e concentrações semelhantes em 

moluscos obtidos no Lago Dianshan (Wu et al., 2017) e delta do Rio Amarelo 

(Yang et al., 2017), ambos na China. A concentração de Ni em peixes foi superior 
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no CEP, com resultados maiores que os obtidos em peixes no mesmo estuário 

anteriormente (Angeli et al., 2013) e ao obtido por Chouvelon et al. (2017) em 

atuns na Índia ocidental e no sudeste do Oceano Atlântico. Níquel não foi 

detectado nos mamíferos marinhos. 

As principais fontes antropogênicas de Ni são a mineração, a queima de 

combustíveis fósseis, refino de petróleo e indústrias eletrônicas (Demirezen e 

Uruç, 2006; Sá, 2003). A exposição de organismos aquáticos a ambientes e 

alimentos contaminados por Ni leva a diversos efeitos adversos, da redução no 

crescimento à mortalidade. Nos peixes, é possível perceber sinais da intoxicação 

por este elemento, que incluem perda de equilíbrio, convulsões e destruição das 

brânquias, levando à hipóxia sanguínea e morte (Eisler, 1998; Demirezen e Uruç, 

2006).  

Chumbo também bioacumulou preferencialmente nos invertebrados 

bentônicos em todos os locais estudados, assim como no estudo de Barwick e 

Maher (2003), com concentração máxima em poliquetas do SELCI. As 

concentrações de Pb em peixes foram maiores que as concentrações obtidas 

por diversos estudos internacionais em diferentes espécies de peixe (Alamdar et 

al., 2017; Chouvelon et al., 2017; Dadar et al., 2016; Li et al., 2017; Moreno- 

Sierra et al., 2016). Porém, os níveis de Pb encontrados no presente estudo são 

menores que os obtidos em outras espécies de peixe do CESSV (Rocha et al., 

2014) e do SELCI (Gusso-Choueri et al., 2018) em estudos pretéritos. Este 

elemento foi detectado em somente um exemplar de cetáceo (P. blainvillei do 

SELCI). 

A correlação negativa entre concentrações de As, Cu, Ni e Pb e os 

valores de δ15N se justificam pelos baixos níveis quantificados nos predadores 

de topo e peixes, quando comparados com invertebrados bentônicos, levando 

ao processo de biodiluição, já relatado em outros estudos (Chouvelon et al., 

2017; Yang et al., 2017). Em especial para As, Cd e Cu, que foram relacionadas 

a forte acumulação em organismos bentônicos, mesmo quando em baixas 

concentrações no ambiente, devem ser consideradas as diferenças na ecologia 

trófica de indivíduos ou populações, sendo que não há consenso sobre 

processos de biomagnificação ou biodiluição destes metais pesados (Chouvelon 

et al., 2017; Yang et al., 2017). A biomagnificação de elementos como Cd, Ni e 



93 
 

 

Pb é frequentemente evitada por mecanismos de regulação e excreção (Barwick 

e Maher, 2003; Campbell et al., 2005; Signa et al., 2017).  

Selênio bioacumulou em todos os organismos estudados em todos os 

estuários. Este é um elemento essencial para atividade metabólica de todas as 

formas de vida que têm sistema nervoso, e atua como agente de proteção contra 

a toxicidade do Hg, sendo que a diferença entre sua concentração tóxica e 

benéfica nos organismos é muito pequena (Feroci et al., 2005).  

A concentração máxima de Se foi em peixes provenientes do CESSV, 

comparando os resultados obtidos no mesmo estuário por Rocha et al. (2014), 

percebe-se a diminuição destas concentrações ao longo do tempo. Apesar disso, 

os resultados obtidos neste estudo são superiores aos obtidos por Kehrig et al. 

(2009) nas espécies P. brasiliensis e I. parvipinnis no rio Parnaíba do Sul (RJ), e 

por Santana et al. (2017) em diversas espécies de peixes da baía de Todos os 

Santos (BA). Quando comparados com estudos internacionais envolvendo 

diversas espécies de peixes, os níveis de Se também são superiores (Alamdar 

et al., 2017; Chouvelon et al., 2017; Dadar et al., 2016; Moreno- Sierra et al., 

2016; Li et al., 2017). O nível de Se obtido em P. blainvillei no SELCI foi 

semelhante ao obtido na espécie P. phocoena no Mar Negro (Das et al., 2004), 

estudo que apresentou valores baixos para o hemisfério norte. 

Houve correlação positiva e não significativa entre Se e δ15N, em todas 

as teias tróficas estudadas: no CEP no verão, no SELCI em ambas as estações, 

e no CESSV no verão. Esta tendência de biomagnificação do Se pode ocorrer 

devido a exposição alimentar dos peixes (Kehrig et al., 2009, 2013; Seixas et al., 

2012), visto que acumula na base das teias tróficas, a partir da água, sedimentos 

e detritos orgânicos, sendo transferido para os organismos bentônicos e então 

para peixes (Kehrig et al, 2009; Seixas et al., 2012). Fato que parece estar 

ocorrendo no CEP e no SELCI, onde foram verificados FBT semelhantes de Se, 

com ocorrência de biotransferência para peixes e mamíferos marinhos, a partir 

de invertebrados bentônicos (crustáceos, moluscos e equinodermos). Além 

disso, esta tendência de biomagnificação de Se pode estar relacionada com a 

relação Se-Hg, na qual o Se é um agente protetor contra a toxicidade do metil 

Hg, através da formação de MeHg-selenocisteína no tecido muscular de 

organismos como os peixes (Seixas et al., 2012) e os cetáceos (Lailson-Brito et 

al., 2012). 
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Zinco foi o elemento com maiores concentrações médias na biota, este 

é um elemento essencial em atividades metabólicas e processos reprodutivos 

(Salgado-Ramírez et al., 2017). Há bioacumulação de Zn em todos os níveis 

tróficos estudados, e sua concentração máxima foi obtida em moluscos do 

CESSV. Geralmente as concentrações mais elevadas de Zn na biota marinha 

são observadas em moluscos filtradores (Eisler, 2000), como os bivalves do 

presente estudo. No estudo de Jonatha et al. (2017) em ostras C. gigas a elevada 

concentração de Zn foi atribuída à afinidade dos moluscos com este elemento, 

por participar de vários aspectos do metabolismo celular. Além de refletirem as 

concentrações de metais na água, os bivalves são potenciais biomonitores dos 

metais relacionados aos sedimentos, e disponibilizam estes para níveis tróficos 

superiores (Baltas et al., 2017; Rainbow, 1995). 

Comparando com estudos internacionais foram observadas 

concentrações superiores de Zn em diversas espécies de moluscos amostrados 

no Lago Dianshan (China), no Canal La Pitahaya no Golfo da Califórnia (México), 

na costa sudoeste do Mediterrâneo: Mar da Argélia, e região oriental do Mar 

Negro (Baltas et al., 2017; Guendouzi et al., 2017; Jonatha et al., 2017; Wu et 

al., 2017).  

Nos peixes do CEP e CESSV as concentrações de Zn se mantiveram e 

diminuíram ao longo do tempo, respectivamente (Angeli et al., 2013; Rocha et 

al., 2014). No SELCI, os peixes deste estudo apresentaram concentrações 

superiores de Zn, com relação aos resultados obtidos por Gusso-Choueri et al. 

(2018) em C. spixii. Considerando estudos com diversas espécies de peixes ao 

redor do mundo os níveis de Zn são semelhantes aos obtidos no Paquistão, 

México e Ilhas Spratly da China (Alamdar et al., 2017; Li et al., 2017; Moreno- 

Sierra et al., 2016) e superiores aos obtidos na baía Priolo, no Mar Mediterrâneo; 

na Ilhas Reunião e Seychelles, e na África do Sul; no Mar Cáspio; baía de Jobos 

e La Parguera, em Porto Rico (Chouvelon et al., 2017; Dadar et al., 2016; El-

Ghazaly et al., 2016; Salgado-Ramírez et al., 2017; Signa et al., 2017). Dentre 

os cetáceos, o S. guianensis apresentou maiores níveis de Zn que a P. blainvillei, 

com valores inferiores aos obtidos em uma espécie de cetáceo no Mar Negro 

(Das et al., 2004). 

Zinco apresentou correlação positiva com a δ15N somente no CEP, no 

verão, e no SELCI, no inverno.  As elevadas concentrações deste elemento na 
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biota podem ser explicadas pela essencialidade do metal para o metabolismo de 

organismos marinhos, sendo seu principal efeito sobre enzimas dependentes de 

Zn que regulam RNA e DNA (Eisler, 1993; Karadede-Akin & Unlu, 2007). O Zn é 

regulado pelas metalotioneínas, proteínas de baixo peso molecular que 

desempenham um papel importante na homeostase deste elemento e na 

proteção contra intoxicação dos organismos. Não há um consenso sobre a 

ocorrência de biomagnificação de Zn em teias tróficas, porém Cardwell et al. 

(2013), Cheung e Wang (2008) e Wang (2002) sugeriram que Zn têm potencial 

para biomagnificação em teias tróficas marinhas, corroborando os resultados do 

presente estudo. Além disso, através do cálculo do FBT, foi possível observar 

ocorrência de biotransferência de Zn entre peixes e cetáceos no CEP, e entre 

invertebrados bentônicos, cefalópodes, peixes e cetáceos no SELCI, 

confirmando a tendência de biomagnificação deste elemento. 

As principais fontes de Zn para o ambiente aquático incluem efluentes 

de esgotos, incineração de lixo, atividades de mineração, produção de ferro e 

aço, combustão de madeira e emissões atmosféricas (Abdallah, 2008). A dieta 

é considerada a principal via de assimilação de Zn por peixes, sendo que quando 

ocorre intoxicação aguda por este elemento, ocorre hipóxia tecidual e morte do 

indivíduo (Eisler, 1993).  

O processo de bioacumulação de Hg foi detectado em todos os níveis 

tróficos estudados, com concentração máxima em S. guianensis do CEP. As 

concentrações de Hg nesta espécie no CEP e SELCI são semelhantes às 

obtidas no estado do Rio de Janeiro, no Rio Parnaíba do Sul e na baía da 

Guanabara, sendo esta uma das baías com maiores pressões antropogênicas e 

degradação do país (Aguiar et al., 2016; Bisi et al., 2012; Kehrig et al., 2009, 

2013). 

Considerando os invertebrados bentônicos, resultados semelhantes 

foram obtidos nos crustáceos e moluscos no Lago Setiu, costa leste da 

Península Malásia (Le et al., 2017) e em moluscos do nordeste do Mar Chukchi, 

Ártico (Fox et al., 2017), enquanto que níveis menores de Hg foram registrados 

em C. gigas (molusco) do Canal La Pitahaya no Golfo da Califórnia, México 

(Jonatha et al., 2017). 

As concentrações de Hg aumentaram ao longo do tempo em poliquetas 

e moluscos da baía de Santos (Muto et al., 2014b). As concentrações de Hg 
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obtidas em L. brevis foram inferiores as obtidas em L. sanpaulensis na costa do 

Rio de Janeiro e no Rio Parnaíba do Sul (Kehrig et al., 2009, 2013), o que pode 

estar relacionado com a localização geográfica dos exemplares, mas também 

com o comportamento e uso de área de cada espécie. 

Estudos realizados na costa brasileira com as mesmas espécies de 

peixes investigadas apresentaram níveis semelhantes de Hg nos peixes no 

estuário de Santos (Muto et al., 2014b), e no Rio Parnaíba do Sul (RJ) (Kehrig et 

al., 2009, 2013), resultados superiores foram observados na costa do estado do 

Rio de Janeiro (Kehrig et al., 2013) e níveis inferiores nos peixes das baías da 

Sepetiba e de Ilha Grande (RJ) (Bisi et al., 2012). Estudo realizado por Azevedo 

et al. (2009) com a espécie de peixe C. spixii apresentou níveis de Hg menores 

nas baías do Trapandé (Cananéia) e de Santos, e níveis mais elevados que no 

presente estudo no Canal de Santos. A concentração de Hg obtida nos peixes 

do SELCI foi semelhante às registradas em diversas espécies de peixes no Lago 

Puruzinho, Amazônia (Azevedo-Silva et al., 2016), região que foi historicamente 

contaminada por Hg, utilizado na mineração de ouro. 

Valores superiores de Hg foram observados em diversas espécies de 

peixes em estudos recentes em diversos locais como na Ilha Reunião, 

Seychelles, África do Sul, Nova Zelândia e Porto Rico (Chouvelon et al., 2017; 

Verburg et al., 2014; Salgado-Ramírez et al., 2017), nos quais há 

biomagnificação de Hg e seus níveis ultrapassam o permitido para consumo 

humano pela FAO/WHO (Food and Agriculture Organization of the United 

Nations/ World Health Organization, 1983). 

Além disso, Hg apresentou tendência a biomagnificação nas teias 

tróficas do CEP, no inverno e do SELCI, no verão. Este é um elemento com 

comprovada capacidade de biomagnificação, cuja forma mais toxica à biota é a 

metilada (Metil-Hg), que é a mais estável e biodisponível (Bearhop et al., 2000; 

Chouvelon et al., 2017; Seixas et al., 2009). Esta forma orgânica é a maior parte 

do Hg total acumulado por peixes, e consequentemente predadores piscívoros 

podem estar mais expostos ao Hg, como é o caso dos cetáceos (Chouvelon et 

al., 2017). Teffer et al. (2014) encontrou correlações positivas entre a ocorrência 

de peixes na dieta de cetáceos, atuns e tubarões e as concentrações de Hg 

medidas no músculo destes predadores, além de relatar o aumento da 
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concentração de Hg com os valores de δ15N nestes predadores das águas do 

sul da Nova Inglaterra, no Oceano Atlântico Noroeste. 

O cálculo do FBT possibilitou a confirmação desta tendência de 

biomagnificação, demonstrando que a biotransferência de Hg na teia trófica do 

CEP, no inverno, ocorre em taxas elevadas, quando comparadas com as taxas 

de outros metais pesados (como Se e Zn, no presente estudo), assim como 

verificado por Kehrig et al. (2013). Reafirmando que os predadores de topo, 

neste caso os cetáceos, são as espécies mais sensíveis a este metal, por 

assimilarem e acumularem Hg em seus tecidos durante toda a vida, sendo 

sentinelas ambientais da contaminação por Hg (Bossart, 2006; Kehrig et al., 

2013). 

Este aumento das concentrações de Hg com o aumento do nível trófico 

também foi relatado por diversos estudos, sendo significativa a biomagnificação 

(Campbell et al., 2005; Di Beneditto et al., 2012; Gray, 2002; Kehrig et al., 2013; 

Muto et al., 2014; Signa et al., 2017). Porém, em ecossistemas marinhos 

tropicais, as baixas taxas de biomagnificação têm sido atribuídas à complexidade 

das teias alimentares, com alta diversidade de espécies, implicando em valores 

de δ15N semelhantes e concentrações de Hg variáveis entre espécies, levando 

somente a uma tendência de biomagnificação (Al-Reasi et al., 2007).  

Mercúrio é um elemento potencialmente tóxico, sem função bioquímica, 

que pode ser lançado no ambiente por fontes naturais e antrópicas, sendo que 

a deposição atmosférica é uma das principais rotas que levam aos ecossistemas 

aquáticos (Le et al., 2017; Seixas et al., 2012; USEPA, 1997). Devido ao 

transporte e deposição de Hg, observados até mesmo em locais remotos e 

habitats pristinos, sua emissão atmosférica por resíduos industriais é uma 

grande preocupação (Le et al., 2017; Wiedinmyer et al., 2014). Mesmo com 

baixas concentrações de Hg a biomagnificação vem sendo observada em teias 

tróficas marinhas, o que causa grandes preocupações, visto que é a via trófica o 

principal caminho de absorção de Hg para predadores de topo e humanos (Hall 

et al., 1997; Lavoie et al., 2013; Le et al., 2017; Zhang et al., 2012). 

Apesar de não haver consenso sobre o comportamento dos metais 

pesados nas teias tróficas, diversos estudos têm descrito a biomagnificação de 

Se, Zn e Hg (Barwik e Maher, 2003; Cheung e Wang, 2008; Wang, 2002), 

elementos que apresentaram tendência à biomagnificação nas teias tróficas do 
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CEP, SELCI e CESSV. Selênio e Zn são metais essenciais, enquanto o Hg não 

desempenha nenhuma função biológica, portanto precisa ser desintoxicado ou 

eliminado para que não afete a biota estudada (Rainbow, 2002; Rumisha et al., 

2017; Salgado-Ramírez et al., 2017). 

 

4.4.6. Comparação entre as teias tróficas do CEP, CELCI e CESSV 

 

A análise de componentes principais (ACP) permite a apreciação 

integrada dos resultados de metais pesados na biota nos três estuários 

estudados, e foi realizada para os seguintes grupos: invertebrados bentônicos, 

peixes e cetáceos, possibilitando a comparação entre as teias tróficas 

estudadas.  

A ACP para invertebrados bentônicos explicou 45% da variância em 

suas duas primeiras componentes, apesar deste baixo valor, permite a 

apreciação integrada dos resultados (Figura 26). Na componente 1, foi verificada 

similaridade entre As, Cu, Ni e Zn, elementos que tem funções biológicas (Cu e 

Zn), e não essenciais (As e Ni), na qual os exemplares do CEP e SELCI 

apresentaram maior afinidade, especialmente para os moluscos, incluindo os 

cefalópodes (L. brevis) e os crustáceos. Na componente 2, ficaram os elementos 

Pb e Hg, potenciais contaminantes, nesta componente estão a maioria dos 

invertebrados bentônicos do CESSV, além de exemplares do CEP e SELCI, 

principalmente as poliquetas, equinodermos e sipunculas.  

Para peixes, a ACP, que explicou 52% da variância em suas duas 

primeiras componentes, demonstrou similaridade entre Cr, As e Zn e entre Cu e 

Se, na componente 1, onde predominaram peixes do CEP e do SELCI. A 

componente 2 isolou o Hg, nesta componente ficaram a maioria dos peixes do 

CESSV, bem como exemplares do CEP e SELCI. Diferenciando o principal 

contaminante estudado (Hg), do demais elementos, inclusive daqueles 

essenciais como Cu, Se e Zn (Figura 27).  

A análise de componentes principais para cetáceos (S. guianensis e P. 

blainvillei) possibilitou a explicação de 64% da variância em suas duas primeiras 

componentes (Figura 28). Cobre e Se foram agrupados na componente 1, e Zn 

e Hg na componente 2. Além disso, foi observada uma maior similaridade entre 

Cu e Hg com os exemplares de S. guianensis do CEP, e de Se com os cetáceos, 
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especialmente P. blainvillei, do SELCI, coincidindo com suas maiores 

concentrações médias para este grupo. 



 
 

 

 

 

Figura 26. Análise de componentes principais para metais pesados em invertebrados bentônicos do CEP (preto), SELCI (azul) e CESSV (vermelho). 
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Figura 27. Análise de componentes principais para metais pesados em peixes do CEP (preto), SELCI (azul) e CESSV (vermelho).  
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Figura 28. Análise de componentes principais para metais pesados em cetáceos do CEP (preto) e do SELCI (azul). 
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Os estuários de regiões tropicais e subtropicais são ecossistemas 

altamente produtivos, com importante papel na história de vida e 

desenvolvimento de organismos marinhos (Chapman e Wang, 2001), entretanto, 

estão sujeitos a alterações antrópicas, dentre elas a poluição por metais pesados 

(Salgado-Ramírez et al., 2017). Portanto, compreender a contaminação por 

metais é uma necessidade para a gestão e desenvolvimento destas regiões. 

Neste contexto os sedimentos atuam como repositórios, e potenciais 

fontes secundárias de contaminantes para a coluna d’agua e os organismos 

(Yang et al. 2014; Wu et al., 2017). Considerando os resultados obtidos, foram 

observadas maiores concentrações de metais pesados (As, Cr, Ni, Zn e Hg) nos 

sedimentos do CESSV, destacando o local com maiores fontes potenciais de 

poluição de origem antrópica. Porém, analisando as concentrações de metais 

em teias tróficas, e em cada nível trófico, percebe-se que a resposta à 

contaminação ambiental não é linear, e depende de inúmeros fatores bióticos e 

abióticos (Chouvelon et al., 2017; Rainbow, 2002). 

Apesar de ser considerado a área de estudo com maiores pressões 

antrópicas, o CESSV não apresentou maiores concentrações de importantes 

contaminantes como o Cr, Pb e Hg na biota. Este fato pode estar relacionado à 

baixa biodisponibilidade destes contaminantes, pois estes foram encontrados 

nos sedimentos em maiores concentrações. Este fato pode estar relacionado à 

granulometria dos sedimentos, e às condições hidrográficas da região. Em 

estudo realizado na mesma região com a análise de POPs em peixes 

(Magalhães et al., 2017), este contraste entre fontes disponibilizadoras e 

concentrações obtidas também ocorreu, sendo atribuído às intensas correntes 

inferiores de maré (Harari e Camargo, 1998) que carregam sedimentos para fora 

da baía de Santos, não permitindo a acumulação destes compostos na área. 

Porém, a presença de compostos como os POPs e os metais pesados indicam 

que as atividades urbanas na região afetam a qualidade da água e dos 

sedimentos (Lamparelli et al., 2001), e consequentemente podem afetar a biota 

(Azevedo et al., 2011; Magalhães et al., 2017). Apesar deste fato, metais como 

Cd, Ni, Se e Zn apresentaram máximas concentrações na biota do CESSV, com 

maiores médias de Cd e Se, demonstrando que fontes disponibilizadoras estão 

presentes no estuário e baía de Santos. Para Cd e Ni a acumulação nos 

invertebrados bentônicos, possivelmente seja de origem antrópica. Selênio que 
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bioacumulou em invertebrados bentônicos e peixes, possivelmente se torna 

disponível através do emissário submarino de esgoto na baía de Santos 

(Buruaem et al., 2012; Fukumoto et al., 2004).  

As maiores concentrações médias de Cr, Cu, Hg e Zn foram encontradas 

na biota do CEP. Cromo apresentou maior acumulação nos peixes, enquanto Cu 

e Zn apresentaram similaridade com todos os níveis tróficos das teias do CEP. 

Mercúrio, apesar de apresentar valores médios semelhantes para invertebrados 

bentônicos e peixes dos três estuários estudados, apresentou grande 

similaridade e médias superiores nos cetáceos do CEP. Esta região é submetida 

a derramamentos de óleo, contaminação por metais, descarga de resíduos de 

um dos portos mais movimentados do Brasil, além de águas residuais não 

tratadas e contaminação agrícola (Martins et al., 2010, 2012; Sá et al., 2015), 

contribuindo deste modo para a contaminação química do CEP. Além disso, 

atividades portuárias, como a dragagem do canal do porto, podem influenciar a 

biodisponibilidade destes metais, visto que a ressuspensão do sedimento é um 

fator que contribui para liberar metais pesados na coluna de água, que podem 

ser transferidos para organismos filtradores e consequentemente para a teia 

trófica (Guendouzi et al., 2017; Rainbow 1995). Além disso, características 

geoquímicas, como a granulometria e deposição de sedimentos da região, 

também podem afetar a biodisponibilidade dos metais, visto que na mesma 

região do Porto de Paranaguá está a zona de máxima turbidez, e a entrada de 

importantes rios, que comandam processos de erosão, deposição e 

ressuspensão de partículas finas, ocasionando alta concentração de partículas 

em suspensão, levando a formação de uma camada de lama fluída na porção 

central do estuário e prevalência de sedimentos finos no ambiente (Cattani e 

Lamour, 2016; Lamour e Soares, 2007; Soares e Noernberg, 2007), 

possibilitando a adsorção nos sedimentos e disponibilização de metais pesados 

para a biota. 

No SELCI as maiores contrações médias de As e Pb na biota foram 

detectadas com relação aos demais estuários. Estudo realizado por Tramonte et 

al. (2016), neste estuário, avaliou a biodisponibilidade de alguns metais, e o Pb 

foi o contaminante relacionado à fração redutora nos sedimentos, ou seja, 

quando ligado a óxidos de Fe e Mn, o Pb em condições redutoras pode ser 

remobilizado e dissolvido, se tornando assim disponível no ambiente para 
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absorção da biota. A origem deste contaminante no SELCI se deve a intensa 

atividade de mineração realizada na região no passado (Mahiques et al., 2013), 

em especial às atividades da empresa Plumbum, que realizou refino e 

beneficiamento de Pb, entre 1945 e 1995 (Di Giulio et al., 2008).   

As maiores concentrações de As foram observadas na biota do SELCI, 

este elemento apresentou similaridade na ACP em invertebrados bentônicos e 

peixes do SELCI e do CEP. Apesar de ser considerado um contaminante o As 

pode ser inofensivo, visto que se apresenta em organismos marinhos na forma 

de arsenobetaína (Francesconi, 2010). Além disso, os níveis elevados de As em 

sedimentos e organismos marinhos encontrados da costa brasileira têm sido 

relatados como um enriquecimento natural, provindo do intemperismo de rochas 

que contém este elemento (Ng et al., 2003; Sá, 2003). Estudos realizados com 

testemunhos têm encontrados elevados valores de base/ background de As em 

diversas regiões costeiras do Brasil (Hatje et al., 2010; Kfouri et al., 2005), 

inclusive nos estados de Paraná e São Paulo (Luiz-Silva et al., 2008; Sá & 

Machado, 2007; Quináglia, 2006), confirmando que a presença deste semimetal 

deve ser principalmente de fonte natural. 

 

 

4.5. Fatores biológicos e tecidos influenciando a bioacumulação 

 

4.5.1. Bioacumulação de metais pesados em invertebrados bentônicos 

 

Invertebrados bentônicos têm sido amplamente utilizados em estudos de 

contaminação da biota aquática, devido seu papel fundamental e status trófico 

nas teias alimentares (Joksimovic et al. 2011; Wu et al., 2017) e por refletirem de 

forma integrada a carga de contaminantes a que estão expostos na água e nos 

sedimentos, sendo considerados ideais para monitoramento da poluição 

antropogênica (Kong et al., 2016; Wu et al., 2017). 

A fim de comparar a acumulação de metais pesados nos principais 

grupos de invertebrados bentônicos analisados: molusco, crustáceos e 

poliquetas, foram realizadas Análises de Variância (Figura 29). Tais análises 

permitiram verificar que As (p= 0,99), Cr (p= 0,34), Cu (p= 0,12), Ni (p= 0,52), Pb 

(p= 0,84), Se (p= 0,14) e Zn (p= 0,93) não apresentaram concentrações 
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significativamente diferentes entre os grupos de invertebrados bentônicos. Os 

elementos Cr e Se não foram quantificados em poliquetas, isto ocorre 

possivelmente devido as baixas concentrações de Se nos sedimentos e a baixa 

biodisponibilidade de Cr, refletida em suas baixas concentrações. O Cd foi 

detectado somente em moluscos, especificamente em L. brevis, os cefalópodes 

têm sido relatados como importante fonte de Cd na dieta de mamíferos marinhos 

(Bustamante et al., 1998; Das et al., 2004).  

Mercúrio foi o único metal a apresentar diferenças significativas de 

acumulação entre os grupos (p=0,00), com maiores concentrações em 

poliquetas. Além disso, as poliquetas também apresentaram elevados fatores de 

bioacumulação entre os invertebrados bentônicos, tal comportamento também 

foi relatado por Coelho et al. (2013), com relação a espécies de moluscos 

bivalves, e foi atribuído ao fato das poliquetas apresentarem oportunismo 

dietético, desta forma maior plasticidade dietética e por consumirem sedimentos 

juntamente com os alimentos, agregando desta forma, diferentes fontes 

disponibilizadoras de Hg. 
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Figura 29. Concentração média de metais pesados em invertebrados bentônicos: moluscos, 

crustáceos e poliquetas. 
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4.5.2. Bioacumulação de metais pesados em peixes 

 

A ANOVA permitiu verificar a influência do local de captura, da estação 

do ano, do tecido analisado (fígado e músculo), da espécie estudada (Stellifer 

rastrifer, Paralonchurus brasiliensis e Isopisthus parvipinnis), sexo (fêmea e 

macho) e estágio de maturação (1 a 4) dos peixes na concentração de metais 

pesados nestes organismos (Figuras 30 a 37).  

A concentração de As variou significativamente entre as espécies 

estudadas (p= 0,00), com maiores concentrações em P. brasiliensis. O local de 

captura dos peixes também demonstrou ser uma variável significativa na 

concentração de As (p= 0,00), os pontos P1 e C3 apresentaram as maiores 

concentrações. As variáveis estação do ano, maturação e sexo não alteram 

significativamente a concentração deste elemento nos peixes. Houve diferenças 

significativas na acumulação de As conforme o tecido analisados (p= 0,00), com 

maiores concentrações no fígado. 

 

 

Figura 30. Concentração de As (mg kg-1) conforme o local, pontos de coleta e estação do ano, 

as espécies de peixe, o estágio de maturação e sexo, e conforme o tecido analisado. 
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A concentração de Cr diferiu significativamente entre as espécies (p= 

0,04), com maiores níveis em P. brasiliensis. As variáveis: local, estação do ano, 

sexo e maturação dos exemplares não diferiram significativamente as 

concentrações de Cr, porém destaca-se o ponto P3 que no inverno apresentou 

altas concentrações deste elemento nos peixes. O tecido analisado influenciou 

a acumulação de Cr (p= 0,00), com maiores concentrações no fígado dos peixes. 

 

 

Figura 31. Concentração de Cr (mg kg-1) conforme o local, pontos de coleta e estação do ano, 

as espécies de peixe, o estágio de maturação e sexo, e conforme o tecido analisado. 
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Figura 32. Concentração de Cu (mg kg-1) conforme o local, pontos de coleta e estação do ano, 

as espécies de peixe, o estágio de maturação e sexo, e conforme o tecido analisado. 
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Figura 33. Concentração de Ni (mg kg-1) conforme o local, pontos de coleta e estação do ano, as 

espécies de peixe, o estágio de maturação e sexo, e conforme o tecido analisado. 
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Figura 34. Concentração de Pb (mg kg-1) conforme o local, pontos de coleta e estação do ano, 

as espécies de peixe, o estágio de maturação e sexo, e conforme o tecido analisado. 
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Figura 35. Concentração de Se (mg kg-1) conforme o local, pontos de coleta e estação do ano, 

as espécies de peixe, o estágio de maturação e sexo, e conforme o tecido analisado. 
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Figura 36. Concentração de Zn (mg kg-1) conforme o local, pontos de coleta e estação do ano, 

as espécies de peixe, o estágio de maturação e sexo, e conforme o tecido analisado. 
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Figura 37. Concentração de Hg (mg kg-1) conforme o local, pontos de coleta e estação do ano, 

as espécies de peixe, o estágio de maturação e sexo, e conforme o tecido analisado. 
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as espécies pelágicas, justamente porque estão mais expostas aos sedimentos 

e por sua interação com organismos bentônicos, que fazem parte de sua dieta 

(Rejomon et al., 2010). 

Arsênio apresentou bioacumulação nos peixes do CEP e SELCI, com 

variações significativas das concentrações entre os locais estudados, e maiores 

valores obtidos em peixes da parte interna da baía de Paranaguá e próximo à 

Ilha do Cardoso, em Cananéia. O As pode estar sendo disponibilizado 

naturalmente, devido à composição geológica e à área de drenagem destes 

ambientes (Sá et al., 2006).  

Selênio apresentou bioacumulação nos peixes dos três estuários, as 

maiores concentrações foram verificadas naqueles obtidos na área interna da 

baía de Paranaguá e na baía de Santos. Como no presente estudo o Se não foi 

detectado na maioria das amostras dos sedimentos, ele pode estar diluído na 

água, e associado à presença de esgotos, provenientes da cidade de Paranaguá 

e do emissário de Santos. 

Cobre, apesar de estar acima do nível TEL em sedimentos do CESSV, 

apresentou bioacumulação em peixes do CEP e SELCI, especialmente nas 

proximidades da Ilha do Mel e da Ilha do Cardoso. O Cu pode ser proveniente 

de fontes naturais, como o intemperismo e de fontes antrópicas, como corrosão 

de tubulações, pesticidas e despejo de efluentes (Carvalho e Lacerda, 1992).  

A acumulação de Cr, Ni, Pb, e Zn nos peixes não foi influenciada pelo 

local de captura, bem como a maioria dos elementos estudados não apresentou 

variações sazonais de concentrações nos peixes, provavelmente por serem 

espécies de vida longa, refletindo um tempo maior de acumulação, que mascara 

esta variação sazonal, assim como ocorreu com o Hg no estudo de Cardoso et 

al. (2014).  As concentrações de Cu, Se e Zn foram influenciadas pela 

sazonalidade, com maiores concentrações no verão, o aumento da 

concentração destes metais essenciais pode estar relacionado com descarga de 

esgotos nos estuários, que aumentam significativamente durante o verão. A 

variabilidade sazonal dos níveis de Hg em C. spixii no CESSV, foram associadas 

a ocorrência de diferentes aportes de atividades industriais e descargas urbanas 

através do emissário (Azevedo et al., 2011). Além disso, podem estar 

relacionadas ao aumento da disponibilidade de alimentos, levando ao aumento 
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da ingestão e do tamanho das presas, registradas em estudos envolvendo P. 

brasiliensis e S. rastrifer (Branco et al., 2005; Pombo, 2010). 

Cromo, Pb e Ni não bioacumularam nos peixes. O estudo de Rocha et 

al. (2014) analisou a concentração de metais no tecido muscular das espécies 

de peixe T. paulistanus e A. lineatus na baía de Santos, e ao contrário do 

presente estudo Pb e Ni, apresentaram bioacumulação em ambas as espécies. 

O sexo dos peixes não influenciou a concentração dos metais pesados, 

e o estágio de vida influenciou somente a acumulação de Cu e Zn, que foi mais 

intensa em juvenis (estagio de maturação 1). Estudo realizado em diferentes 

espécies de peixes no Mar Cáspio também não verificou diferenças na 

bioacumulação de metais entre os sexos (Dadar et al., 2016), apesar destas 

diferenças terem sido relatadas e atribuídas a processos fisiológicos e 

bioquímicos distintos entre os sexos (Al-Yousuf et al., 2000; El-Ghazaly et al., 

2016).  A variação da concentração de metais pesados com o estágio de 

maturação dos peixes é influenciada pela taxa metabólica e diluição destes 

elementos, pois a taxa de ingestão é reduzida de acordo com o desenvolvimento 

dos exemplares, o que justifica a diminuição da bioacumulação de metais com o 

crescimento dos peixes (Anan et al., 2005; Farkas et al., 2003).  

Estudo realizado em SELCI e CESSV comparou a concentração de Hg 

no tecido muscular de C. spixii, e através dos resultados classificou o estuário 

de Santos como uma área poluída, e Cananéia como uma área de referência 

(Azevedo et al., 2011). Em oposição, estudo realizado nos mesmos locais, com 

a análise de metais nos rins e fígado de Tainha branca, não apresentaram 

diferenças significativas entre os estuários (Fernandez et al., 2014). 

Demostrando que a acumulação de metais pesados pode variar conforme a 

espécie de peixes estudada, o tecido e o metal analisado. Neste estudo foram 

observadas as maiores concentrações de As, Cr e Ni na espécie P. brasiliensis, 

enquanto Zn apresentou maiores concentrações nas espécies S. rastrifer e I. 

parvipinnis. 

Apesar das maiores concentrações de metais pesados nos sedimentos 

terem sido encontradas no CESSV, a maioria destes elementos não 

bioacumulam nos peixes deste local. Os níveis de metais pesados no tecido 

muscular dorsal dos peixes, permitem avaliar a biodisponibilidade dos mesmos 

(Suzuki et al., 1973). Portanto, os metais pesados possivelmente não estão 
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biodisponíveis no CESSV, e podem estar retidos nos sedimentos, especialmente 

em áreas de manguezal, com baixa hidrodinâmica, e sedimentos finos, tornando 

estes compostos menos disponíveis para biota (Azevedo et al., 2011; Marchand 

et al., 2011).  

O tecido analisado apresentou diferenças significativas para a 

bioacumulação nos peixes. O fígado apresentou concentrações mais elevadas, 

assim como em diversos estudos realizados em diferentes espécies de peixes 

em todo o mundo, este é um órgão de alta atividade metabólica, com grande 

capacidade de assimilação e acumulação de metais pesados, sendo assim um 

excelente rastreador da poluição do meio ambiente (Afonso et al., 2017; Alamdar 

et al., 2017; Dikanovic et al., 2016; El-Ghazaly et al., 2016; Kehrig et al., 2009; 

Salgado-Ramírez et al., 2017).  

Peixes geralmente regulam as concentrações de metais em seu tecido 

muscular, e os acumulam preferencialmente no fígado, devido aos diferentes 

conteúdos de proteínas e aminoácidos (por exemplo, metalotioneína e cistina) 

presente em diferentes órgãos. Estas executam funções relacionadas com a 

regulação de metais nos tecidos dos peixes. Metalotioneína é uma proteína 

encontrada em grandes quantidades no fígado, e é responsável pelo 

armazenamento e desintoxicação de metais, particularmente Cu, Cd e Zn (D’ 

Costa et al., 2017; Eisler, 1993; Fernandez et al., 2014; Dikanovic et al., 2016). 

Desta forma, a análise do fígado de organismos marinhos seria ideal para 

estudos que visem verificar a exposição direta e a curto prazo de metais nas 

teias tróficas. 

O músculo é analisado devido a seu alto consumo e por corresponder a 

acumulação de longo prazo, visto que a via gastrointestinal absorve mais de 90% 

dos metais, para então acumular em diferentes partes do organismo que atuam 

como reservatório final, como os músculos (Afonso et al., 2017; Alamdar et al., 

2017; Moreno-Sierra et al., 2016; Salgado-Ramírez et al.,2017). 

Os peixes são importantes rastreadores da contaminação em 

organismos marinhos, devido a seu alto consumo (Abdel-Baki et al., 2011; 

Afonso et al., 2017), por este motivo se fez necessária a criação de uma 

legislação especifica para regular as concentrações permitidas para consumo 

humano. Mundialmente a legislação é estabelecida pela FAO/WHO (1983) e 

nacionalmente pela ANVISA (Agencia Nacional de Vigilância Sanitária, 1965; 
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Brasil, 1998). Considerando os valores mínimos e máximos obtidos nas três 

espécies de peixes estudadas apresentados na Tabela 12, é possível observar 

que As, Cr e Se ultrapassaram os limites para consumo humano nos peixes dos 

três estuários estudados, Pb está acima do limite no SELCI e CESSV, Zn no 

CEP e Hg no SELCI, em somente um exemplar de peixe, dados que servem 

como alerta para o consumo de peixes destas regiões. Portanto conhecer as 

fontes locais destes poluentes é uma tarefa essencial para que seja possível a 

preservação, recuperação e remediação do ecossistema, além de proporcionar 

segurança à alimentação e à saúde humana.  

 

Tabela 12. Concentrações de metais pesados (mínimas – máximas; mg kg-1) obtidas no tecido 

muscular dorsal de peixes, e os limites toleráveis de metais em pescado para o consumo humano 

de acordo com a legislação da FAO (1983) e da ANVISA (1965). 

Local As Cr Cu Ni Pb Se Zn Hg 

CEP 1,6 - 9,0  0,2 - 1,9 1,8 - 8,0 0,4 - 1,1 0,7 - 2,0 1,0 - 7,8 22,9 - 86,5 0,02 - 0,27 

SELCI 0,9 - 22,6 0,1 - 0,7  1,1 - 4,2 0,4 - 0,5  0,7 - 2,8 1,0 - 8,5  12,7 - 47,4  0,02 - 0,89 

CESSV 0,5 - 13,9 0,2 - 0,6  1,2 - 4,1 0,4 - 0,5  0,7 - 2,3 0,9 - 9,8 0,7 - 37,5 0,02 - 0,23 

FAO 1 _ 30 5 2 _ 50 0,5 

ANVISA 1 0,1 30 5 2 0,3 50 0,5 

 

 

4.5.3. Bioacumulação de metais pesados em cetáceos 

 

A fim de verificar se a acumulação de metais pesados em cetáceos (S. 

guianensis e P. blainvillei) está sendo influenciada por fatores como sexo (fêmea 

e macho), tecido analisado (fígado e músculo) e comprimento total (CT) do 

exemplar, foram realizadas ANOVA e correlações (Figuras 38 a 45). O Ni não foi 

incluído nestas análises, pois estava abaixo do LDM em todos os cetáceos. 

A acumulação de As não apresentou diferenças significativas com 

relação ao tecido analisado, e não se correlacionou significativamente com o CT. 

Porém, fêmeas apresentaram concentrações maiores que os machos, 

demonstrando que o sexo influenciou a acumulação deste elemento (p= 0,01).  
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Figura 38. Concentração de As (mg kg-1) em cetáceos conforme o sexo e o tecido analisado, e 

correlação com o comprimento total dos exemplares. 

 

O Cd apresentou valores abaixo do LDM em todos as amostras de tecido 

muscular dorsal de cetáceos, acumulando somente no fígado. Portanto, a 

correlação positiva e significativa obtida entre a concentração de Cd e o 

comprimento total dos exemplares de cetáceos, foram verificadas com relação 

aos valores obtidos no fígado.  

 

 

Figura 39. Concentração de Cd (mg kg-1) em fígado de cetáceos, e correlação com o 

comprimento total dos exemplares. 
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A acumulação de Cr em cetáceos não foi influenciada pelo sexo e pelo 

tecido analisado, e não se correlaciona com o tamanho do exemplar.  

 

 

 

Figura 40. Concentração de Cr (mg kg-1) em cetáceos conforme o sexo e o tecido analisado, e 

correlação com o comprimento total dos exemplares. 

 

A concentração de Cu não foi influenciada pelo sexo e comprimento dos 

exemplares, porém sua acumulação foi mais intensa no fígado do que no 

músculo dos cetáceos (p= 0,07). 
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Figura 41. Concentração de Cu (mg kg-1) em cetáceos conforme o sexo e o tecido analisado, e 

correlação com o comprimento total dos exemplares. 

 

Chumbo ficou abaixo do LDM na maioria dos exemplares, acumulando 

somente em dois exemplares machos, com maiores concentrações no músculo. 

 

 

Figura 42. Concentração de Pb (mg kg-1) em cetáceos conforme o sexo e o tecido analisado. 
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acumulação deste elemento, e sua correlação com o comprimento foi negativa, 

porém não significativa. 

 

 

 

Figura 43. Concentração de Se (mg kg-1) em cetáceos conforme o sexo e o tecido analisado, e 

correlação com o comprimento total dos exemplares. 

 

A acumulação de Zn foi significativamente mais intensa no fígado dos 

cetáceos (p= 0,00), porém não foi influenciada pelo sexo e o tamanho dos 

mesmos. 
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Figura 44. Concentração de Zn (mg kg-1) em cetáceos conforme o sexo e o tecido analisado, e 
correlação com o comprimento total dos exemplares. 

 

O Hg não apresentou diferenças de acumulação entre os sexos, porém 

seus níveis nos fígados dos cetáceos foram maiores que no músculo (p= 0,07). 

Além disso, apresentou correlação positiva e significativa com o CT, portanto sua 

acumulação está associada ao tamanho dos cetáceos. 
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Figura 45. Concentração de Hg (mg kg-1) em cetáceos conforme o sexo e o tecido analisado, e 

correlação com o comprimento total dos exemplares. 
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atribuídos a ingestão de cefalópodes (Bustamante et al., 1998; Das et al., 2004), 

o que parece estar ocorrendo no presente estudo, visto que este elemento foi 

detectado somente nas amostras de L. Brevis, ao longo das teias tróficas 

estudadas. De fato, quando absorvido pela dieta o Cd se acumula no fígado 

devido aos níveis de metalotioneínas e outras proteínas de ligação (Campbell et 

al., 2005; Signa et al., 2017). As concentrações de Cd no fígado apresentaram 

correlações positivas e significativas com o tamanho dos exemplares, 

demostrando que sua acumulação pode acompanhar o ciclo de vida destes 

cetáceos, assim como ocorre com o Hg, permitindo afirmar que as espécies 

estudadas funcionam como sentinelas ambientais (Bossart, 2006; Kehrig et al., 

2013).  

A maioria dos exemplares apresentou concentrações de Pb abaixo do 

LDM, sendo que houve maior acumulação de Pb no músculo, somente em dois 

exemplares de cetáceos machos. Baixas concentrações de Pb em cetáceos vem 

sendo relatadas, e atribuídas a tendência do Pb a acumular no tecido ósseo, 

apresentando um caminho metabólico semelhante ao cálcio (Monteiro-Neto et 

al., 2003). 

O sexo não foi um fator relevante na acumulação da maioria dos metais 

pesados em cetáceos, resultado que corrobora com os trabalhos de Monteiro-

Neto et al. (2003) e de Das et al. (2004), sendo que influenciou somente a 

acumulação de As, com maiores concentrações em fêmeas.  

As concentrações do Hg aumentaram significativamente com o tamanho 

dos cetáceos, este achado corrobora com os resultados obtidos em outros 

estudos envolvendo cetáceos (Das et al., 2004; Bisi et al., 2012; Kehrig et al., 

2009, 2013; Seixas et al., 2009). Este aumento de Hg tem sido atribuído a longa 

semivida biológica deste elemento, persistência, acumulação, e a alta afinidade 

com a cisteína, um aminoácido com propriedades detoxificantes, que armazena 

este elemento no organismo ao longo do tempo (Kunito et al., 2004; Kehrig 

2013). Além disso, esta correlação positiva pode ser consequência de que 

cetáceos maiores se alimentam de presas maiores, níveis tróficos superiores, 

transportando assim maiores concentrações de metais pesados nos tecidos 

(Monteiro-Neto et al., 2003). 

Os demais metais pesados investigados apresentaram aumento de 

concentrações com o tamanho dos cetáceos, porém não significativo. O Se foi a 
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exceção, apresentando diminuição da concentração com o aumento do tamanho 

dos cetáceos, comportamento contrário ao obtido por Kehrig et al. (2013) em 

cetáceos, mas condizente com os resultados obtidos por Seixas et al. (2012), na 

espécie de peixe predadora de topo Trichiurus lepturus, e por Branco et al. 

(2007) em predadores de topo (espadarte e tubarão azul). 
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5. Considerações Finais 

 

As razões de isótopos estáveis de carbono e nitrogênio se mostraram 

úteis para a indicação das relações tróficas entre as espécies estudadas e para 

inferir quais as fontes de matéria orgânica nos estuários estudados. Não houve 

diferenças significativas entre as assinaturas obtidas entre as estações do ano, 

e entre CEP e SELCI, mesmo com diferentes níveis de pressões antrópicas, 

porém CESSV apresentou δ15N menores, devido à ausência de exemplares de 

predadores de topo.  

Houve distinção entre as razões isotópicas de sedimentos e fragmentos 

vegetais, que são a base da teia trófica e tem origem terrígena, e as razões 

isotópicas da biota, que apresentam assinaturas terrestres e marinhas, com 

invertebrados bentônicos ocupando níveis tróficos 1 a 3, cefalópodes com NT 3, 

peixes, S. guianensis NT 3 a 4 e P. blainvillei NT 4. Portanto, não houve distinção 

clara entre peixes, S. guianensis e P. blainvillei, caracterizando nichos tróficos 

semelhantes, entre espécies que podem sofrer ameaças pela sobrepesca e por 

contaminantes em ambos os estuários. Os resultados possibilitaram afirmar que 

as espécies S. guianensis e P. blainvillei apresentam uso de área e recursos 

alimentares semelhantes na região do SELCI, resultado sinérgico com as 

informações comportamentais conhecidas para as espécies.  

Os resultados obtidos permitiram avaliar a distribuição espacial dos 

metais nos estuários, através dos níveis dos metais pesados nos sedimentos, e 

da utilização de índices auxiliares (%CaCO3, COT, Razão C/N) que nos 

permitem inferir sobre a origem da matéria orgânica. Os metais pesados com 

maiores concentrações nos sedimentos foram Zn e Cr em todas as áreas de 

estudo. As maiores concentrações de todos os metais pesados analisados foram 

obtidas nos sedimentos do CESSV, enquanto que as concentrações médias no 

CEP e no SELCI foram semelhantes, este comportamento é esperado visto que 

o CESSV é o que apresenta mais fontes potenciais de metais e maior pressão 

por atividades antrópicas. Todos os metais apresentaram níveis elevados em 

locais próximos as áreas urbanas, industrializadas e portuárias, elucidando como 

as pressões antrópicas estão potencialmente relacionadas à presença destes 

elementos no ambiente. Apesar disso, houve diminuição dos níveis de metais 
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pesados em todos os estuários estudados com relação a estudos pretéritos, o 

que pode estar relacionado as medidas de proteção ao meio ambiente. 

Através da quantificação de metais pesados no tecido muscular de 

organismos consumidores de diferentes níveis tróficos, do cálculo de fatores de 

bioacumulação e biotransferência, e de regressões lineares entre a 

concentração de metais pesados e a razão isotópica de nitrogênio foi possível 

avaliar o comportamento destes elementos nas teias tróficas dos sistemas 

estuarinos estudados.  

Arsênio apresentou bioacumulação em invertebrados bentônicos e peixes 

em todos os estuários. Cádmio, Ni e Pb apresentaram bioacumulação somente 

em níveis tróficos mais baixos, ou seja, nos invertebrados bentônicos. Cr não 

bioacumulou, pois apresentou concentrações superiores nos sedimentos, porém 

suas maiores concentrações foram verificadas em peixes do CEP. Cobre 

bioacumulou em todos os níveis tróficos das teias do CEP e SELCI, porém no 

CESSV bioacumulou somente em invertebrados bentônicos. 

Consequentemente, por acumularem preferencialmente em níveis tróficos 

menores, a correlação entre As, Cr, Cu, Ni e Pb e δ15N foram negativas, 

mostrando tendência à biodiluição destes metais nas teias tróficas estudadas. 

Selênio, Zn e Hg bioacumularam em todos os níveis tróficos dos estuários 

estudados, e apresentaram correlações positivas, porém não significativas com 

δ15N. Selênio apresentou tendência de biomagnificação nas teias tróficas de 

todos os estuários, Zn nas teias do CEP e SELCI e Hg na teia do CEP, no 

inverno. 

Comparando os níveis de metais pesados obtidos nas teias tróficas, foi 

verificada maior similaridade de Cr, Cu, Zn e Hg com a biota do CEP, 

possivelmente devido a presença de atividades portuárias e as condições 

geoquímicas da região. No SELCI maiores valores médios de As e Pb, podem 

estar relacionadas a fontes naturais de As no embasamento rochoso e a fontes 

antrópicas de Pb, associadas à mineração ocorrida no pretérito na região. Os 

maiores valores de Cd, Ni e Se foram obtidos no CESSV, região com maiores 

fontes potenciais de contaminantes, que podem estar associados com atividades 

industriais e portuárias, bem como com o despejo de efluentes, através do 

emissário submarino na baía de Santos. 
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Como os processos de bioacumulação e biomagnificação são 

influenciados por diversos fatores bióticos e abióticos, foram realizadas 

comparações para cada nível trófico, que auxiliam na interpretação e verificação 

de como alguns fatores estão atuando. Com relação aos invertebrados 

bentônicos, houve diferença somente na acumulação do Hg, que foi mais intensa 

em poliquetas, devido principalmente à dieta oportunista e a assimilação de 

sedimentos.  

Nos peixes, a acumulação de As, Se, Cu e Zn diferiram conforme o local 

de captura, com maiores valores no CEP e SELCI. A intoxicação de peixes por 

As é rara, por este elemento apresentar-se na forma menos tóxica nos tecidos 

de organismos marinhos, e Se, Cu e Zn são essenciais, podendo ser assimilados 

e excretados, não levando necessariamente a intoxicação dos peixes. A 

sazonalidade influenciou a acumulação de Cu, Se e Zn nos peixes, que foram 

maiores do verão, provavelmente devido ao aumento de fontes destes 

elementos, principalmente via efluentes urbanos.  

O sexo não interferiu na acumulação dos metais pesados, em peixes e 

cetáceos. Porém o estágio de maturação apresentou influência sobre a 

acumulação de Cu e Zn, que foram maiores em peixes juvenis. Para a maioria 

dos metais pesados houve aumento da concentração com o aumento do 

tamanho do exemplar de cetáceo, sendo correlacionados significativamente para 

Cd e Hg, demonstrando que estas espécies acumulam estes elementos tóxicos 

ao longo da vida, através da alimentação, e são sentinelas ambientais para a 

contaminação por metais. 

Comparando a acumulação de metais pesados em diferentes tecidos 

analisados, o fígado apresentou maiores concentrações que o músculo, em 

peixes e cetáceos, devido sua maior atividade metabólica e por ser um órgão de 

detoxificação.  

O tecido muscular dos peixes representa a acumulação de metais 

pesados ao longo do tempo e é consumido pelo homem, portanto suas 

concentrações foram comparadas com as legislações internacionais e brasileira, 

e ultrapassaram o valor permitido para consumo humano de As, Cr e Se nos 

peixes dos três estuários estudados, de Pb em peixes do SELCI e CESSV, de 

Zn nos peixes do CEP e de Hg em um peixe do SELCI, sendo um alerta para o 

consumo destas espécies. 
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O presente estudo traz um alerta à demanda de melhor avaliação das 

atividades de impacto nas regiões estudadas, assim como à demanda de ações 

de desenvolvimento sustentável, principalmente para que se possa manter a 

qualidade ambiental destas regiões costeiras que são patrimônio da humanidade 

e Reserva da biosfera (UNESCO), como o CEP e SELCI. Além de colaborar com 

o monitoramento de regiões altamente urbanizadas, como o CESSV. Os 

resultados podem servir de base para a formulação de ações continuadas de 

monitoramento ambiental e auxiliar na conservação de espécies marinhas 

ameaçadas de extinção, fatores que representam um enorme desafio para 

pesquisadores e legisladores. Estudos que integrem assinaturas isotópicas de 

carbono e nitrogênio e a avaliação de metais pesados em sedimentos e 

organismos de diferentes níveis tróficos, possibilitam conhecer a dinâmica trófica 

e ambiental destes elementos, prever impactos antrópicos e auxiliar na gestão 

sustentável destas regiões costeiras.  
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6. Conclusão 

 

O presente estudo permitiu verificar o comportamento dos metais 

pesados em organismos de diferentes níveis tróficos, bem como avaliar a 

ocorrência de bioacumulação e biomagnificação nas teias tróficas dos estuários 

de Paranaguá, Cananéia e Santos, através da quantificação de metais pesados 

e isótopos estáveis de nitrogênio (δ15N) e de carbono (δ13C). Foi observada 

tendência a biodiluição de As, Cr, Cu, Ni e Pb nas teias tróficas estudadas. 

Enquanto a tendência de biomagnificação  foi verificada para Se nas teias 

tróficas de todos os estuários, Zn e Hg nas teias do CEP e SELCI. 

Além disso, foi possível estabelecer a relação existente entre as 

espécies escolhidas para compor a teia trófica, conhecer o nível trófico a que 

pertencem e as fontes de matéria orgânica nestes ecossistemas. A distribuição 

espacial dos metais pesados e caracterização dos sedimentos, apontou para 

maiores níveis nos sedimentos do CESSV, coincidindo com o local com maior 

intensidade de atividades antrópicas. 

Os resultados obtidos para cada estuário permitiram a comparação da 

acumulação nas teias tróficas, com valores médios superiores de Cr, Cu, Zn e 

Hg no CEP, As e Pb no SELCI, e Cd, Ni e Se no CESSV.  Desta forma, este 

estudo apresenta um panorama atual da distribuição espacial e trófica de metais 

pesados nos estuários estudados, colaborando com o monitoramento e ações 

de gestão costeira. 
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APÊNDICES 

 

Tabela 1. Nome atribuído ao grupo trófico, classe, família ou espécie, e nome comum das 

espécies estudadas. 

Grupo Classe, Família ou Espécie Nome comum 

Molusco  Bivalve, Gastropode e Nudibranquia _ 

Molusco   Lolliguncula brevis  Lula 

Crustáceo 
Decapoda, Amphipoda, Brachyura, 
Isopoda, Paguroidea e Tanaidacea 

_ 

Poliqueta onívoro 
Syllidae, Lumbrineridae, Nereidae, 

Maldanidae, Onuphidae e Spionidae 
_ 

Poliqueta depositívoro 
 Cirratulidae, Magelonidae, 

Spionidae, Oweniidae, 
Ampharetidae e Terebellidae  

_ 

Poliqueta depositívoro e 
suspensívoro 

Magelonidae e Chaetopteridae _ 

Poliqueta suspensívoro Sabelidae _ 

Poliqueta carnívoro 
Eunicidae, Gliceridae, Goniadidae, 

Sigalonidae, Polinoidae e Pilargidae 
_ 

Sipuncula  Sipunculidea  _ 

Anfioxo Cefalocordado _ 

Anthozoa Edwardsiidae  Edwarsia 

Peixe Isopisthus parvipinnis Pescada tortinha 

Peixe Stellifer rastrifer Cangoá 

Peixe Paralonchurus brasiliensis Maria-luiza 

Mamífero Sotalia guianensis Boto-cinza 

Mamífero Pontoporia blainvillei Toninha 
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http://www.marinespecies.org/aphia.php?p=taxdetails&id=100665


 
 

 

Tabela 2. Ponto de coleta, estação, n amostral, grupo e família da macrofauna bentônica 
amostrada no CEP. 
 

Ponto Estação n amostral Grupo  Família 

P1 Verão  Fragmento vegetal  

      Poliqueta depositívoro   

P1 Inverno  Fragmento vegetal  

   Equinodermo ofiuróide Ophiuroidea 

   Crustáceo Braquiúro  

     Anfípode 

  4 Molusco  Bivalve 

   Poliqueta carnívoro Gliceridae  

         Goniadidae 

P2 Verão  Fragmento vegetal  

   Equinodermo ofiuróide Ophiuroidea 

  6 Molusco  Bivalve 

  3 Sipuncula  

   Poliqueta carnívoro Sigalonidae  

    
 Polinoidae 

   Poliqueta depositívoro Magelonidae 

    
Owenidae 

        Spionidae 

P2 Inverno  Fragmento vegetal  

  4 Molusco  Bivalve 

  3 Equinodermo ofiuróide Ophiuroidea 

  2 Sipuncula  

   Crustáceo Braquiúro  

    
Anfípode 

   Poliqueta depositívoro Owenidae 

    
Ampharetidae  

    
Terebellidae 

   Poliqueta carnívoro  

   Poliqueta onívoro Syliidae 

    
 Lumbrineridae  

    
Spionidae 

P3 Verão   Fragmento vegetal   

P3 Inverno  Fragmento vegetal  

   Anthozoário Renilla 

   Molusco  Bivalve 

   Crustáceo  

      Poliqueta    

 
 
 
 
 
 
 



 
 

 

Tabela 3. Ponto de coleta, estação, n amostral, grupo e família da macrofauna bentônica 
amostrada no SELCI. 
 

Ponto Estação n amostral Grupo  Família 

C1 Verão  Fragmento vegetal  

   Molusco  Gastrópode 

   Poliqueta onívoro  

   Crustáceo Tanaidacea  

     Amphipoda 

      Molusco gastrópode Heliobia 

C1 Inverno  Fragmento vegetal  

   Crustáceo Decápode 

    3 Poliquetas onívoros   

C2 Verão  Fragmento vegetal  

  4 Poliqueta  

  1 Equinodermo ofiuroide Ophiuroidea 

   Crustáceo Tanaidacea  

     Amphipoda 

   Molusco Bivalve  

    
 Nudibranquia 

C2 Inverno  Fragmento vegetal  

  3 Equinodermo ofiuroide Ophiuroidea 

  3 Molusco Bivalve 

   Poliqueta depositívoro Oweniidae  

   Poliqueta carnívoro Pilargidae 

   Poliqueta onívoro Nereidae 

    1 Nemertineo Nemertea 

C3 Verão  Fragmento vegetal  

  2 Equinodermo ofiuroide Ophiuroidea 

  6 Molusco Bivalve 

  4 Crustáceo Braquiúro  

   Poliqueta filtrador e depositívoro Magelonidae 

    
Chaetopteridae 

   Poliqueta onívoro Syllidae 

    
Onuphidae 

         Nereidae 

C3  Inverno  Fragmento vegetal  

   Molusco  Bivalve 

   Equinodermo ofiuroide Ophiuroidea 

   Crustáceo Braquiúro  

 
   

Anfípode 

 
  Poliquetas Magelonidae 

    
Pectinaria 

    
Oweniidae 

        Onuphidae 

 



 
 

 

Tabela 4. Ponto de coleta, estação, n amostral, grupo e família da macrofauna bentônica 
amostrada no CESSV. 

Ponto Estação n amostral Grupo  Família 

S1 Verão  Fragmento vegetal  

   Poliqueta onívoro  

    4 Molusco  Bivalve 

S1 Inverno  Fragmento vegetal  

   Poliqueta onívoro  

      Molusco  Bivalve 

S2 Verão 5 Equinodermo ofiuróide Ophiuroidea 

  6 Sipuncula  

  6 Crustáceo Braquiúro  

  57 Crustáceo Paguros 

    
Amphipoda 

    
 Isopoda 

  30 Anthozoa  Edwardsia 

  4 Molusco Bivalve 

  20 Molusco Bivalve 

   Poliqueta depositívoro Flabelligeridae 

    
Cirratulidae 

   Poliqueta filtrador Sabellidae  

      Poliqueta depositívoro Oweniidae 

S2 Inverno 7 Equinodermo ofiuróide Ophiuroidea 

  2 Paguro  

   Anthozoa  

  30 Crustáceo Amphipoda 

   Crustáceo Gastrópode 

   Anfioxo  

  2 Poliqueta filtrador Sabellidae 

    
Spionidae 

  
9 Poliqueta carnívoro Sigalionidae  

    
Goniadidae  

    
Eunicidae  

  
 

Poliqueta depositívoro Ampharetidae 

   
 

 Cirratulidae 

    
Oweniidae 

  
 Poliqueta onívoro Onuphidae  

        Syllidae 

S3 Verão  Poliqueta onívoro Onuphidae  

    
Pilargidae 

   Poliqueta depositívoro 
Magelonidae/ 

Oweniidae 

S3 Inverno  Fragmento vegetal  

   Crustáceo Tanaidacea 

   Molusco Bivalve 

   
Poliqueta onívoro Onuphidae 

         Maldanidae 



 

 

Tabela 5. Locais e pontos de coleta, espécies de peixes amostradas no Verão, n amostral, sexo, estagio de maturação, comprimento médio (cm) e peso médio 
(g). 
 

Local Ponto Espécie n amostral total n machos n fêmeas n maturos n imaturos  Comprimento médio Peso médio 

CEP P1 S. rastrifer 2 2 0 0 2 7,95 4,35 

 
 I. parvipinnis 11 4 7 9 2 8,89 5,64 

 P2 S. rastrifer 29 17 12 0 29 7,72 5,54 

 
 I. parvipinnis 16 9 7 6 10 10,05 10,89 

 P3 P. brasiliensis 1 0 1 0 1 9,50 10,70 

 
 S. rastrifer 15 8 7 0 15 6,45 3,19 

    I. parvipinnis 8 2 6 1 7 7,00 4,33 

SELCI C1 P. brasiliensis 1 0 1 0 1 12,40 17,84 

 
 S. rastrifer 85 47 38 6 79 8,27 6,13 

 
 I. parvipinnis 4 3 1 2 2 9,80 7,70 

 C2 P. brasiliensis 1 1 0 1 0 15,00 24,31 

 
 S. rastrifer 6 6 0 3 3 10,13 8,70 

 
 I. parvipinnis 61 28 33 16 45 9,05 7,50 

  C3 I. parvipinnis 50 26 24 10 40 8,10 4,76 

CESSV S1 S. rastrifer 22 8 14 1 21 6,85 4,25 

 S2  P. brasiliensis 4 2 2 4 0 20,05 88,10 

 
 S. rastrifer 5 1 4 4 1 15,88 71,77 

    I. parvipinnis 1 1 0  1 0  26,70 135,54 

 
 
 
 
 
 
 



 

 

Tabela 6. Locais e pontos de coleta, espécies de peixes amostradas no Inverno, n amostral, sexo, estagio de maturação, comprimento médio (cm) e peso 

médio (g). 

 

Local Ponto Espécie n amostral total n machos n fêmeas n maturos n imaturos  Comprimento médio Peso médio 

CEP P1 S. rastrifer 35 25 10 0 35 7,29 5,31 

 P2 S. rastrifer 99 47 52 0 99 6,39 3,73 

 
 I. parvipinnis 50 30 20 11 39 8,66 7,87 

 P3 P. brasiliensis 1 1 0 0 1 10,20 8,04 

 
 S. rastrifer 1 0 1 0 1 6,70 2,81 

    I. parvipinnis 2 0 2 0 2 7,70 4,51 

SELCI C1 P. brasiliensis 3 3 0 2 1 11,93 17,56 

 
 S. rastrifer 90 33 57 40 50 9,51 11,15 

 
 I. parvipinnis 31 15 16 12 19 10,36 12,30 

 C2 P. brasiliensis 2 1 1 2 0 13,90 28,78 

 
 S. rastrifer 21 16 5 20 1 11,07 18,60 

 
 I. parvipinnis 6 3 3 2 4 9,20 8,76 

 C3 P. brasiliensis 2 1 1 2 0 16,95 51,96 

    S. rastrifer 53 17 36 32 21 11,27 19,02 

CESSV S1 S. rastrifer 12 9 3 4 8 10,98 21,53 

 S2  P. brasiliensis 6 5 1 6 0 21,73 108,68 

 
 S. rastrifer 30 19 11 7 23 8,26 8,04 

    I. parvipinnis 9 1 8 9 0 16,80 54,02 



 

 

Tabela 7. Local, espécies, data e evento de captura, comprimento total (C.T.) e sexo de cetáceos. 

Local Família Espécie Evento 
C.T. 
(cm) 

Sexo Tecido analisado 

CEP Delphinidae Sotalia guianensis Monitoramento 172 n.d. Músculo 
 Delphinidae Sotalia guianensis Captura acidental n.d. n.d. Músculo e Fígado 
 Delphinidae Sotalia guianensis Monitoramento 181 M Músculo 
 Delphinidae Sotalia guianensis Captura acidental 196 M Fígado 
 Delphinidae Sotalia guianensis Captura acidental 160 n.d. Músculo e Fígado 
 Delphinidae Sotalia guianensis Captura acidental 157,5 M Músculo e Fígado 
 Delphinidae Sotalia guianensis Monitoramento 150 n.d. Músculo e Fígado 
 Delphinidae Sotalia guianensis Monitoramento 182,5 n.d. Músculo e Fígado 
 Delphinidae Sotalia guianensis Captura acidental 150 n.d. Músculo e Fígado 
 Delphinidae Sotalia guianensis Monitoramento n.d. n.d. Músculo 
 Delphinidae Sotalia guianensis Monitoramento 128 n.d. Músculo e Fígado 
 Delphinidae Sotalia guianensis Captura acidental 182 F Músculo e Fígado 
 Delphinidae Sotalia guianensis Captura acidental 72 M Músculo e Fígado 
 Delphinidae Sotalia guianensis Monitoramento n.d. n.d. Músculo 
 Delphinidae Sotalia guianensis Monitoramento 145 M Músculo e Fígado 
 Delphinidae Sotalia guianensis Monitoramento 182 F Músculo e Fígado 

  Delphinidae Sotalia guianensis Monitoramento 165 F Músculo e Fígado 

SELCI Delphinidae Sotalia guianensis Captura acidental 79 M Músculo e Fígado 
 Delphinidae Sotalia guianensis Captura acidental 182 M Músculo e Fígado 
 Pontoporiidae Pontoporia blainvillei Captura acidental 97 M Músculo e Fígado 

 Pontoporiidae Pontoporia blainvillei Captura acidental 106 M Músculo e Fígado 
 Pontoporiidae Pontoporia blainvillei Captura acidental 59 M Músculo e Fígado 
 Pontoporiidae Pontoporia blainvillei Captura acidental 132 F Músculo e Fígado 
 Pontoporiidae Pontoporia blainvillei Captura acidental 82,5 M Músculo e Fígado 
 Pontoporiidae Pontoporia blainvillei Captura acidental 112,5 M Músculo e Fígado 

  Pontoporiidae Pontoporia blainvillei Captura acidental 109 M Músculo e Fígado 



 

 

Tabela 8. Ponto de coleta, estação do ano, grupo e concentração de metais pesados (mg kg-1) 
em invertebrados bentônicos do CEP. 

Ponto Estação Grupo  As Cd Cr Cu Ni Pb Se Zn Hg 

P1 Verão Poliqueta <LDM <LDM Outlier Outlier Outlier 17,35 <LDM Outlier Outlier 

    Crustáceo 3,84 <LDM 1,44 51,12 3,26 <LDM 2,78 110,83 0,31 

P2 Verão Equinodermo <LDM <LDM <LDM 3,01 0,69 <LDM <LDM 3,13 0,04 
  Molusco  8,58 <LDM Outlier 65,46 8,10 3,98 <LDM Outlier 1,24 

    Poliqueta 9,70 <LDM Outlier 43,32 8,15 3,79 Outlier Outlier Outlier 

P1 Inverno Crustáceo 6,98 <LDM <LDM 9,44 5,07 1,17 <LDM 54,64 0,72 
  Poliqueta 5,67 <LDM <LDM 41,95 6,26 1,42 Outlier Outlier 1,23 

    L. brevis 7,54 0,69 0,45 103,18 <LDM <LDM 2,55 66,53 0,02 

P2 Inverno Crustáceo 3,21 <LDM <LDM 66,60 14,48 3,94 Outlier Outlier Outlier 
  Molusco  9,10 <LDM <LDM 95,32 13,91 4,75 <LDM Outlier Outlier 

  Sipuncula 1,09 1,06 <LDM 51,39 10,13 6,77 <LDM 41,36 1,03 
  Poliqueta 4,67 <LDM <LDM 78,58 12,67 5,58 Outlier Outlier Outlier 

    L. brevis 4,77 0,32 0,28 81,46 <LDM <LDM 3,09 57,92 0,03 

P3 Inverno Cnidário  <LDM <LDM <LDM 0,81 1,14 <LDM <LDM 6,61 0,09 
  Crustáceo 8,92 <LDM <LDM 63,93 14,58 5,23 <LDM Outlier Outlier 
  Poliqueta 4,03 <LDM Outlier Outlier Outlier Outlier <LDM Outlier Outlier 
  Crustáceo 17,30 <LDM 0,25 62,65 <LDM <LDM 2,29 79,02 <LDM 
  L. brevis 3,98 0,92 0,45 100,91 <LDM <LDM 4,18 73,12 0,08 

    L. brevis 5,84 0,34 0,30 95,34 <LDM <LDM 4,11 64,78 0,02 

 
 
Tabela 9. Ponto de coleta, estação do ano, grupo e concentração de metais pesados (mg kg-1) 
em invertebrados bentônicos do SELCI. 

Ponto Estação Grupo  As Cd Cr Cu Ni Pb Se Zn Hg  

C1 Verão Molusco  13,66 0,13 <LDM Outlier 3,98 <LDM Outlier Outlier 0,54 
  Crustáceo 6,56 <LDM <LDM 54,59 13,45 2,31 <LDM Outlier Outlier 

    Poliqueta  10,53 <LDM Outlier Outlier Outlier 11,93 <LDM Outlier Outlier 

C2 Verão Molusco 3,18 <LDM Outlier Outlier Outlier 27,52 <LDM Outlier Outlier 
  Crustáceo 5,60 <LDM 0,56 80,59 <LDM <LDM 2,33 Outlier 0,02 

    L. brevis 3,60 0,25 0,43 79,64 <LDM <LDM 3,93 75,74 0,05 

C3 Verão Molusco 9,25 <LDM <LDM 75,38 15,96 4,84 <LDM Outlier Outlier 
  Poliqueta  0,62 Outlier Outlier 61,78 Outlier 31,94 <LDM Outlier Outlier 
  Poliqueta  3,32 <LDM <LDM 16,72 5,72 <LDM <LDM 44,14 0,73 

    L. brevis 5,38 0,37 0,38 84,02 <LDM <LDM 3,98 91,44 0,03 

C1 Inverno Crustáceo 5,03 <LDM <LDM 53,62 7,68 1,83 <LDM Outlier Outlier 

    Poliqueta 18,87 <LDM <LDM 61,32 Outlier 3,79 Outlier Outlier Outlier 

C2 Inverno Molusco 12,92 <LDM <LDM 21,67 2,90 1,54 Outlier Outlier 0,45 
  Poliqueta  3,01 <LDM <LDM 5,65 3,29 2,39 <LDM 23,33 0,66 
  Equinodermo  4,43 <LDM 0,25 3,45 0,42 2,56 2,56 36,01 0,04 
  L. brevis 8,04 1,38 0,28 102,88 <LDM <LDM 3,35 59,39 <LDM 

    Crustáceo n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. 0,03 

C3 Inverno Molusco  8,44 <LDM <LDM 22,57 6,79 2,45 <LDM Outlier Outlier 
  Crustáceo 3,38 <LDM <LDM Outlier Outlier 12,35 <LDM Outlier Outlier 

    L. brevis 7,72 1,03 0,32 69,19 <LDM <LDM 3,46 65,94 0,02 



 

 

Tabela 10. Ponto de coleta, estação do ano, grupo e concentração de metais pesados (mg kg-1) 
em invertebrados bentônicos do CESSV. 
 

Ponto Estação Grupo  As Cd Cr Cu Ni Pb Se Zn Hg 

S1 Verão Poliqueta 2,63 <LDM <LDM 27,92 7,14 4,16 <LDM 92,13 Outlier 

    Molusco  6,07 <LDM <LDM 27,04 9,51 4,19 <LDM 105,41 Outlier 

S2 Verão Sipuncula 1,66 6,76 <LDM Outlier 18,92 20,37 <LDM 109,14 Outlier 
  Crustáceo 3,58 <LDM <LDM 12,92 3,85  <LDM 28,46 0,30 
  Molusco 1,48 <LDM <LDM 3,47 1,33 0,94 <LDM 25,58 0,13 

    Poliquetas 6,75 <LDM <LDM 14,93 4,13 6,13 <LDM 75,57 1,08 

S3 Verão Poliqueta  4,21 <LDM <LDM 15,36 5,40 2,54 <LDM 50,76 0,46 

S1 Inverno Molusco  6,06 <LDM <LDM 67,02 17,80 6,69 <LDM 186,12 Outlier 

S2 Inverno Equinodermo  <LDM <LDM 0,96 0,57  <LDM 2,39 0,04 
  Cnidário 2,86 0,41 <LDM 3,16 2,70 5,70 <LDM 15,37 0,19 
  Anfioxo 1,29 1,82 <LDM 9,94 7,48 4,42 <LDM 44,60 Outlier 

    Poliqueta 6,31 <LDM <LDM 21,74 3,22 3,36 Outlier 134,56 0,65 

S3 Inverno Molusco 4,61 <LDM <LDM 44,22 6,76 3,71 <LDM Outlier Outlier 

    Poliqueta 9,48 <LDM <LDM 52,66 8,38 7,60 Outlier Outlier Outlier 

 



 

 

Tabela 11. Ponto de coleta, estação do ano, espécie, sexo, maturação, número amostral e concentração de metais pesados (mg kg-1) no tecido muscular 
dorsal de peixes do CEP. 
 

Local Estação Espécie Sexo  Maturação n amostral As Cd Cr Cu Ni Pb Se Zn Hg 

P01 Verão S. rastrifer M 1 2 6,13 <LDM 0,53 3,02 0,46 <LDM 6,54 81,32 <LDM 
  I. parvipinnis F 1 2 8,48 <LDM 0,45 2,58 0,41 0,82 7,34 59,83 0,08 
   M 1 2 4,87 <LDM 0,45 2,79 0,45 0,74 7,60 51,45 <LDM 
   F 2 3 9,04 <LDM 0,32 2,63 <LDM <LDM 5,55 39,62 0,03 
   M 2 2 6,69 <LDM 0,42 2,74 <LDM 0,90 5,51 53,98 0,10 

      F 3 2 6,86 <LDM 0,33 2,95 0,41 <LDM 5,75 51,02 <LDM 

P02 Verão S. rastrifer F 1 6 3,08 <LDM 0,45 2,43 <LDM <LDM 3,34 50,25 0,27 
   M 1 12 1,64 <LDM 0,30 2,29 <LDM <LDM 3,57 38,08 0,03 
   F 2 6 3,94 <LDM 0,37 2,31 <LDM <LDM 4,68 42,25 0,02 
   M 2 4 3,50 <LDM 0,31 2,35 <LDM <LDM 4,69 39,91 0,04 
  I. parvipinnis M 1 2 2,71 <LDM 0,96 2,32 0,43 <LDM 5,22 29,51 0,03 
   F 2 3 2,65 <LDM 0,31 2,39 <LDM <LDM 3,00 30,36 0,06 
   M 2 5 2,78 <LDM <LDM 2,34 <LDM <LDM 3,98 23,92 <LDM 
   F 3 4 1,68 <LDM 0,25 2,49 <LDM <LDM 3,64 29,97 0,06 

      M 3 2 2,71 <LDM <LDM 2,46 <LDM 0,79 7,84 26,65 0,04 

P03 Verão P. brasiliensis F 3 1 3,25 <LDM 0,49 2,77 <LDM 0,69 3,48 41,29 0,02 
  S. rastrifer F 1 6 2,49 <LDM 0,38 8,03 <LDM <LDM 4,10 86,50 <LDM 
   M 1 7 3,79 <LDM 0,31 6,46 <LDM <LDM 3,09 76,01 <LDM 
   F 2 1 3,96 <LDM 0,31 3,79 <LDM <LDM 7,02 37,22 0,13 
   M 2 1 4,45 <LDM 0,30 2,55 <LDM <LDM 7,05 31,59 0,03 
  I. parvipinnis F 1 5 3,36 <LDM 0,34 7,56 <LDM <LDM 5,43 71,03 <LDM 
   M 1 1 3,61 <LDM 0,37 4,72 0,41 1,97 7,30 35,66 <LDM 
   F 2 1 3,02 <LDM 0,32 3,82 <LDM <LDM 5,05 38,79 <LDM 

      M 3 1 2,65 <LDM 0,27 2,83 <LDM <LDM 6,86 27,18 0,04 



 

 

Local Estação Espécie Sexo  Maturação n amostral As Cd Cr Cu Ni Pb Se Zn Hg 

P01 Inverno S. rastrifer F 1 6 3,61 <LDM 0,46 2,15 <LDM 1,11 1,65 33,81 0,02 
   M 1 12 3,88 <LDM 0,30 2,02 <LDM <LDM 3,00 26,70 <LDM 
   F 2 4 3,55 <LDM 0,52 1,87 <LDM <LDM 2,67 34,38 <LDM 

      M 2 13 4,48 <LDM 0,44 1,84 <LDM <LDM 2,63 47,34 <LDM 

P02 Inverno S. rastrifer F 1 52 2,86 <LDM 0,29 2,33 <LDM <LDM 1,80 26,94 <LDM 
   M 1 41 1,98 <LDM 0,33 2,27 <LDM <LDM 3,92 26,32 0,05 
   M 2 6 3,23 <LDM 0,28 2,09 <LDM <LDM 3,45 24,82 0,02 
  I. parvipinnis F 1 9 3,92 <LDM 0,31 2,31 <LDM <LDM 1,80 29,60 0,04 
   M 1 12 3,82 <LDM 0,33 2,19 <LDM <LDM 0,97 33,10 0,05 
   F 2 8 3,66 <LDM 0,29 2,29 <LDM <LDM 1,23 30,37 <LDM 
   M 2 10 2,80 <LDM 0,51 2,45 <LDM <LDM 2,93 39,38 <LDM 
   F 3 3 2,39 <LDM <LDM 1,84 <LDM <LDM 3,20 22,91 <LDM 
   M 3 7 3,02 <LDM 0,43 1,97 <LDM <LDM 2,68 33,95 0,03 

      M 4 2 2,33 <LDM 0,23 1,90 <LDM <LDM 2,48 24,35 <LDM 

P03 Inverno P. brasiliensis M 2 1 2,59 <LDM 1,91 2,20 1,12 <LDM 1,44 23,84 0,08 
  S. rastrifer F 1 1 4,83 <LDM 0,34 3,47 <LDM <LDM 4,50 36,09 <LDM 
  I. parvipinnis F 1 1 2,85 <LDM 0,21 2,88 <LDM <LDM 2,18 27,96 <LDM 

      F 2 1 3,13 <LDM 0,83 2,14 0,41 <LDM 2,71 27,74 0,12 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



 

 

Tabela 12. Ponto de coleta, estação do ano, espécie, sexo, maturação, número amostral e concentração de metais pesados (mg kg-1) no tecido muscular 
dorsal de peixes do SELCI. 
 

Ponto Estação Espécie Sexo  Maturação n amostral As Cd Cr Cu Ni Pb Se Zn Hg 

C01 Verão P. brasiliensis M 3 1 2,34 <LDM 0,48 2,43 <LDM 1,48 5,46 24,97 0,11 
  S. rastrifer F 1 18 0,89 <LDM 0,39 2,46 <LDM <LDM 3,99 37,66 <LDM 
   M 1 20 2,24 <LDM 0,28 2,30 0,44 <LDM 3,70 33,57 0,03 
   F 2 17 1,75 <LDM 0,34 2,17 <LDM <LDM 5,30 32,55 <LDM 
   M 2 24 3,11 <LDM 0,26 2,25 <LDM <LDM 3,18 29,46 0,04 
   F 3 3 1,95 <LDM 0,32 2,05 0,44 <LDM 5,16 25,44 0,07 
   M 3 3 4,44 <LDM 0,34 2,35 <LDM <LDM 2,19 31,63 0,05 
  I. parvipinnis M 2 2 2,17 <LDM 0,32 2,94 0,44 <LDM 3,89 41,33 0,04 
   F 3 1 3,89 <LDM 0,44 2,91 <LDM 0,86 5,69 31,97 0,04 

      M 3 1 2,34 <LDM 0,35 2,22 <LDM 0,72 5,69 28,47 0,03 

C02 Verão P. brasiliensis M 4 1 3,26 <LDM 0,35 2,12 <LDM 1,05 6,47 20,08 0,05 
  S. rastrifer M 1 5 2,22 <LDM 0,39 2,75 0,43 1,29 5,26 28,50 <LDM 
   M 2 2 1,42 <LDM 0,36 2,48 <LDM 1,16 6,94 27,79 0,03 
   M 3 3 2,32 <LDM 0,33 2,79 <LDM <LDM 8,47 30,67 <LDM 
  I. parvipinnis F 1 18 2,24 <LDM 0,33 3,24 0,50 <LDM 1,34 47,39 0,05 
   M 1 13 2,01 <LDM 0,25 3,24 <LDM <LDM 4,10 44,53 <LDM 
   F 2 6 1,68 <LDM 0,20 2,83 <LDM <LDM 2,46 34,66 0,02 
   M 2 8 1,58 <LDM 0,24 2,74 0,52 <LDM 2,55 38,91 0,05 
   F 3 5 2,33 <LDM 0,13 2,47 <LDM <LDM 4,25 29,02 0,03 
   M 3 6 1,96 <LDM 0,10 2,24 <LDM <LDM 3,44 23,69 0,03 
   F 4 4 3,54 <LDM 0,21 2,42 0,50 <LDM 4,31 25,99 0,07 

      M 4 1 1,74 <LDM 0,30 2,25 <LDM <LDM 4,11 24,74 <LDM 

C03 Verão I. parvipinnis F 1 11 3,78 <LDM 0,25 4,04 <LDM <LDM 2,84 41,16 <LDM 
   M 1 16 6,36 <LDM 0,27 3,38 <LDM <LDM 4,93 40,62 0,03 
   F 2 8 4,89 <LDM 0,27 4,19 <LDM <LDM 4,22 34,25 0,04 
   M 2 5 3,53 <LDM 0,26 3,36 <LDM <LDM 5,04 37,00 0,03 
   F 3 4 4,63 <LDM 0,20 2,96 <LDM <LDM 2,19 29,50 <LDM 
   M 3 2 4,23 <LDM 0,24 3,15 <LDM <LDM 5,23 31,52 0,04 
   F 4 1 6,12 <LDM 0,27 2,55 <LDM 0,89 3,64 26,13 0,03 



 

 

Ponto Estação Espécie Sexo  Maturação n amostral As Cd Cr Cu Ni Pb Se Zn Hg 

      M 4 3 3,58 <LDM 0,28 3,42 <LDM <LDM 2,92 29,56 0,04 

C01 Inverno P. brasiliensis M 2 1 7,54 <LDM 0,37 2,26 <LDM <LDM 5,20 22,60 <LDM 
   M 3 1 7,77 <LDM 0,34 2,08 <LDM <LDM 3,89 23,46 0,02 
   M 4 1 3,44 <LDM 0,25 1,93 <LDM <LDM 3,41 15,19 <LDM 
  S. rastrifer F 1 7 2,18 <LDM 0,44 1,36 <LDM <LDM 2,72 22,21 <LDM 
   M 1 9 2,51 <LDM 0,36 1,66 <LDM <LDM 2,39 22,05 <LDM 
   F 2 20 1,53 <LDM 0,45 1,78 <LDM <LDM 3,32 22,72 <LDM 
   M 2 14 2,95 <LDM 0,31 1,48 <LDM 2,76 2,99 17,79 0,02 
   F 3 26 2,89 <LDM 0,35 1,95 <LDM <LDM 2,67 20,47 <LDM 
   M 3 10 2,01 <LDM 0,36 1,26 <LDM <LDM 3,88 18,87 0,04 
   F 4 4 2,03 <LDM 0,35 1,61 <LDM <LDM 0,97 25,94 <LDM 
  I. parvipinnis F 1 1 3,20 <LDM 0,41 2,01 <LDM <LDM 2,07 29,58 0,89 
   M 1 3 3,23 <LDM 0,42 1,72 <LDM <LDM 1,16 28,28 0,04 
   F 2 10 2,83 <LDM 0,48 1,58 <LDM <LDM 1,05 25,84 0,03 
   M 2 7 2,50 <LDM 0,66 1,82 <LDM <LDM 1,46 27,69 0,03 
   F 3 3 2,72 <LDM 0,32 1,67 <LDM <LDM 4,32 26,81 <LDM 
   M 3 1 1,82 <LDM 0,32 1,55 <LDM <LDM 2,59 25,71 0,04 
   F 4 2 2,15 <LDM 0,28 1,46 <LDM <LDM 2,37 19,14 0,08 

      M 4 4 2,43 <LDM 0,34 1,40 <LDM <LDM 2,11 22,70 <LDM 

C02 Inverno P. brasiliensis M 3 1 8,89 <LDM 0,42 1,61 <LDM <LDM 4,66 16,93 <LDM 
   F 4 1 4,39 <LDM 0,28 2,00 <LDM <LDM 1,39 14,96 0,02 
  S. rastrifer M 1 1 3,39 <LDM 0,42 1,54 <LDM <LDM 3,08 32,71 0,02 
   F 3 5 2,72 <LDM 0,35 1,46 <LDM <LDM 2,86 15,38 <LDM 
   M 3 15 2,63 <LDM 0,38 1,31 <LDM <LDM 4,04 16,45 0,03 
  I. parvipinnis F 1 2 4,24 <LDM 0,55 1,77 <LDM <LDM 1,16 33,86 <LDM 
   M 3 1 2,59 <LDM 0,30 1,53 <LDM <LDM 1,15 22,85 0,03 

      F 4 1 1,13 <LDM 0,33 1,12 <LDM <LDM 2,01 12,73 <LDM 

C03 Inverno P. brasiliensis M 4 1 10,65 <LDM 0,51 2,24 <LDM <LDM 3,18 22,66 <LDM 
   F 4 1 22,63 <LDM 0,54 2,31 <LDM <LDM 4,08 18,66 0,02 
  S. rastrifer F 2 13 2,01 <LDM 0,25 2,20 <LDM <LDM 1,72 22,21 0,03 
   M 2 8 2,76 <LDM 0,25 2,12 <LDM <LDM 3,79 17,11 <LDM 
   F 3 19 2,32 <LDM 0,27 2,08 <LDM <LDM 2,77 20,66 0,03 



 

 

Ponto Estação Espécie Sexo  Maturação n amostral As Cd Cr Cu Ni Pb Se Zn Hg 
   M 3 9 2,89 <LDM 0,30 2,26 <LDM <LDM 2,45 16,74 <LDM 

      F 4 4 4,44 <LDM 0,25 2,42 <LDM <LDM 1,97 20,73 0,08 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



 

 

Tabela 13. Ponto de coleta, estação do ano, espécie, sexo, maturação, número amostral e concentração de metais pesados (mg kg-1) no tecido muscular 
dorsal de peixes do CESSV. 
 

Ponto Estação Espécie Sexo  Maturação n amostral As Cd Cr Cu Ni Pb Se Zn Hg 

S1 Verão S. rastrifer F 1 9 2,06 <LDM 0,30 2,13 <LDM <LDM 4,29 31,93 <LDM 
   M 1 2 1,66 <LDM 0,30 2,64 <LDM 1,37 4,35 29,56 <LDM 
   F 2 4 2,50 <LDM 0,29 2,09 <LDM <LDM 3,60 27,67 0,02 
   M 2 6 2,68 <LDM 0,27 2,08 <LDM <LDM 2,01 27,53 0,05 

      F 3 1 2,05 <LDM 0,40 1,46 <LDM 1,01 4,03 26,37 0,06 

S2 Verão P. brasiliensis M 4 2 3,92 <LDM <LDM 1,45 <LDM <LDM 6,07 13,72 0,03 
   F 4 2 1,87 <LDM 0,27 1,63 <LDM <LDM 6,67 19,03 0,12 
  S. rastrifer F 1 1 0,62 <LDM 0,46 4,09 0,51 2,25 9,81 37,52 <LDM 
   F 4 3 2,17 <LDM 0,32 1,40 <LDM 0,72 6,17 15,59 0,05 
   M 4 1 2,29 <LDM 0,33 1,81 <LDM <LDM 3,68 18,40 0,14 

    I. parvipinnis M 4 1 0,55 <LDM <LDM 1,57 <LDM 0,98 6,73 9,48 0,23 

S1 Inverno S. rastrifer M 1 4 1,56 <LDM 0,58 2,50 <LDM <LDM 2,92 30,90 0,06 
   F 2 1 1,69 <LDM 0,43 1,76 <LDM <LDM 2,80 22,31 0,19 
   M 2 3 0,81 <LDM 0,56 2,34 <LDM <LDM 2,28 29,01 0,05 
   F 3 1 2,53 <LDM 0,34 1,31 <LDM <LDM 4,19 19,51 0,06 
   M 3 1 1,30 <LDM 0,37 1,90 0,43 <LDM 2,56 18,19 0,02 
   F 4 1 2,16 <LDM 0,25 1,21 <LDM <LDM 1,52 14,37 0,15 

      M 4 1 2,10 <LDM 0,21 1,21 <LDM <LDM 2,56 16,50 0,06 

S2 Inverno P. brasiliensis M 4 1 3,34 <LDM 0,27 1,55 <LDM <LDM 2,75 21,69 <LDM 
   F 4 5 13,88 <LDM 0,24 1,84 <LDM <LDM 0,51 13,32 0,08 
  S. rastrifer F 1 6 2,56 <LDM 0,45 1,97 <LDM <LDM 1,29 30,89 0,02 
   M 1 4 2,43 <LDM 0,46 2,47 <LDM <LDM 2,67 28,16 0,18 
   F 2 5 2,15 <LDM 0,33 2,40 <LDM <LDM 1,36 19,66 0,03 
   M 2 8 2,54 <LDM 0,42 1,81 <LDM <LDM 2,10 25,55 0,03 
   M 3 1 2,04 <LDM 0,38 2,09 <LDM <LDM 2,24 25,43 0,03 
   M 4 1 5,17 <LDM 0,22 1,35 <LDM <LDM 2,20 19,63 0,05 
  I. parvipinnis F 3 4 2,57 <LDM 0,25 1,83 0,41 <LDM 0,90 17,32 0,02 
   M 3 1 1,62 <LDM <LDM 1,64 <LDM <LDM 1,51 23,60 0,03 

      F 4 4 <LDM <LDM <LDM <LDM <LDM <LDM <LDM 0,65 0,22 



 

 

 
Tabela 14. Estação do ano, espécie e concentração de metais pesados (mg kg-1) no tecido muscular dorsal de cetáceos do CEP. 

Estação Espécie As Cd Cr Cu Ni Pb Se Zn Hg 

Verão S. guianensis 1,90 <LDM <LDM 4,39 <LDM <LDM 1,74 52,83 0,43 
 S. guianensis 1,92 <LDM 0,21 3,15 <LDM <LDM 2,39 56,47 0,44 
 S. guianensis <LDM <LDM <LDM 4,38 <LDM <LDM 3,01 49,96 1,35 
 S. guianensis 1,00 <LDM <LDM 4,21 <LDM <LDM 4,39 72,21 0,26 
 S. guianensis 1,89 <LDM <LDM 2,63 <LDM <LDM 1,68 62,02 5,80 
 S. guianensis <LDM <LDM 0,21 3,03 <LDM <LDM 3,05 67,38 0,30 
 S. guianensis <LDM <LDM <LDM 3,16 <LDM <LDM 2,18 54,02 0,36 
 S. guianensis 1,50 <LDM <LDM 2,69 <LDM <LDM 1,20 106,62 0,83 

  S. guianensis <LDM <LDM 0,15 5,24 <LDM <LDM 4,11 86,71 0,42 

Inverno S. guianensis <LDM <LDM <LDM 3,51 <LDM <LDM 2,57 57,55 2,73 
 S. guianensis <LDM <LDM 0,24 3,52 <LDM <LDM 2,58 72,14 2,75 
 S. guianensis 1,06 <LDM <LDM 3,63 <LDM <LDM 3,80 46,73 0,44 
 S. guianensis 1,58 <LDM 0,91 2,18 <LDM <LDM 2,59 69,13 1,83 
 S. guianensis 2,57 <LDM <LDM 4,40 <LDM <LDM 2,91 59,09 1,03 
 S. guianensis <LDM <LDM 0,22 8,40 <LDM <LDM 2,27 61,77 0,29 

  S. guianensis <LDM <LDM 0,26 4,20 <LDM <LDM 2,05 51,01 1,25 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



 

 

Tabela 15. Estação do ano, espécie e concentração de metais pesados (mg kg-1) no tecido muscular dorsal de cetáceos do SELCI. 
 

Estação Espécie As Cd Cr Cu Ni Pb Se Zn Hg  

Verão P. blainvillei <LDM <LDM <LDM 2,60 <LDM <LDM 2,77 47,61 0,90 
 S. guianensis <LDM <LDM <LDM 3,17 <LDM <LDM <LDM 91,17 0,17 
 P. blainvillei <LDM <LDM <LDM 2,72 <LDM <LDM 5,48 38,84 0,23 
 P. blainvillei <LDM <LDM <LDM 3,49 <LDM <LDM <LDM 44,69 <LDM 
 P. blainvillei 1,10 <LDM 0,49 2,63 <LDM 1,97 <LDM 41,87 0,12 

Inverno P. blainvillei <LDM <LDM <LDM 3,03 <LDM <LDM 3,53 35,90 0,42 
 P. blainvillei 1,50 <LDM <LDM 4,72 <LDM <LDM 3,36 50,19 0,03 
 S. guianensis <LDM <LDM <LDM 2,29 <LDM <LDM <LDM 120,08 0,04 

  P. blainvillei 1,40 <LDM <LDM 2,90 <LDM <LDM 5,42 40,23 <LDM 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



 

 

Tabela 16. Ponto de coleta, estação do ano, espécie, sexo, maturação, número amostral e concentração de metais pesados (mg kg-1) no fígado de peixes do 
CEP. 
 

Local Estação Espécie Sexo  Maturação n amostral As Cd Cr Cu Ni Pb Se Zn Hg 

P01 Verão I. parvipinnis M 2 2 14,34 < LDM 3,61 56,18 26,31 63,34 < LDM 188,10 < LDM 
   F 3 2 < LDM < LDM 9,42 34,85 18,01 < LDM < LDM 189,06 < LDM 

P02 Verão S. rastrifer F 1 6 < LDM < LDM 1,31 10,02 < LDM < LDM < LDM 106,90 < LDM 
   M 1 12 8,22 < LDM 1,02 8,38 0,92 < LDM 13,69 121,33 < LDM 
   F 2 6 < LDM 0,69 2,22 20,65 2,44 < LDM < LDM 149,74 < LDM 
   M 2 4 < LDM 0,41 1,18 11,32 1,22 < LDM 19,37 116,42 < LDM 
  I. parvipinnis M 1 2 < LDM 0,59 2,04 16,63 1,53 < LDM 15,35 112,88 < LDM 
   F 2 3 < LDM < LDM 1,54 12,12 0,55 2,99 < LDM 63,29 < LDM 
   M 2 5 < LDM 0,21 1,35 8,16 1,16 < LDM < LDM 100,34 < LDM 
   F 3 4 < LDM 0,24 0,84 9,58 1,25 < LDM 8,70 111,88 < LDM 

      M 3 2 < LDM < LDM 0,83 8,72 1,12 < LDM 7,32 152,61 < LDM 

P03 Verão P. brasiliensis F 3 1 < LDM 0,31 1,26 24,76 1,82 < LDM < LDM 101,08 < LDM 
  S. rastrifer F 2 1 < LDM < LDM 1,22 11,52 0,94 2,35 6,22 164,57 < LDM 
  S. rastrifer M 2 1 < LDM < LDM 1,18 12,07 1,52 < LDM 11,23 148,57 < LDM 
  I. parvipinnis F 1 5 < LDM 1,21 4,67 50,23 5,33 < LDM < LDM 182,89 < LDM 
   F 2 1 < LDM < LDM 5,50 54,83 15,11 3,50 < LDM 217,42 < LDM 

      M 3 1 < LDM < LDM 3,40 42,45 4,40 < LDM < LDM 152,26 < LDM 

P01 Inverno S. rastrifer F 1 6 7,03 0,21 1,34 11,72 1,54 < LDM 13,03 106,48 < LDM 
   M 1 12 6,80 0,25 0,90 19,61 3,45 4,83 2,53 171,35 < LDM 
   F 2 4 8,97 0,29 2,08 10,94 1,68 < LDM 27,24 117,32 < LDM 

P02 Inverno S. rastrifer F 1 52 7,18 < LDM 0,64 9,11 0,58 1,46 6,93 95,88 < LDM 
   M 1 41 7,99 < LDM 0,39 9,50 < LDM < LDM 8,52 97,66 < LDM 
   M 2 6 < LDM 0,33 1,69 20,09 6,17 < LDM < LDM 116,37 < LDM 
  I. parvipinnis F 1 9 < LDM 0,43 1,73 37,80 4,53 3,09 13,24 114,49 < LDM 



 

 

Local Estação Espécie Sexo  Maturação n amostral As Cd Cr Cu Ni Pb Se Zn Hg 
   M 1 12 < LDM < LDM 0,96 14,15 0,94 < LDM < LDM 89,37 < LDM 
   F 2 8 < LDM < LDM 1,63 16,12 1,72 1,07 < LDM 85,29 < LDM 
   M 2 10 < LDM 0,37 0,85 14,31 1,70 < LDM < LDM 94,71 < LDM 
   F 3 3 < LDM < LDM 1,25 22,29 6,51 3,88 < LDM 90,64 < LDM 
   M 3 7 < LDM < LDM 0,72 22,24 2,84 3,33 < LDM 149,30 < LDM 

      M 4 2 < LDM < LDM 1,82 42,12 8,24 < LDM < LDM 134,18 < LDM 

P03 Inverno P. brasiliensis M 2 1 < LDM < LDM 2,24 21,14 1,86 6,13 < LDM 125,76 < LDM 
  S. rastrifer F 1 1 < LDM < LDM 3,96 34,60 3,85 5,42 58,40 181,76 < LDM 
  I. parvipinnis F 1 1 < LDM 5,87 9,21 82,86 8,05 41,74 187,91 169,51 < LDM 

      F 2 1 < LDM 4,61 13,86 132,82 31,29 < LDM 198,44 364,97 < LDM 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



 

 

 
 
 
Tabela 17. Ponto de coleta, estação do ano, espécie, sexo, maturação, número amostral e concentração de metais pesados (mg kg-1) no fígado de peixes do 
SELCI. 
 

Local Estação Espécie Sexo  Maturação n amostral As Cd Cr Cu Ni Pb Se Zn Hg 

C01 Verão S. rastrifer M 1 20 < LDM < LDM 12,85 88,95 52,28 < LDM < LDM 293,82 < LDM 
   F 2 17 < LDM 1,24 3,88 66,42 21,71 < LDM < LDM 390,47 < LDM 
   M 2 24 < LDM < LDM 2,87 25,26 < LDM < LDM < LDM 132,11 < LDM 
   M 3 3 < LDM < LDM 6,00 64,81 12,40 24,46 < LDM 163,21 < LDM 

C02 Verão P. brasiliensis M 4 1 < LDM 0,54 1,43 14,33 1,92 < LDM 18,61 101,19 < LDM 
  S. rastrifer M 3 3 < LDM < LDM 1,81 16,75 2,46 < LDM < LDM 146,25 < LDM 
  I. parvipinnis F 1 18 5,48 0,35 2,45 22,37 3,78 < LDM < LDM 150,09 < LDM 
   M 1 13 < LDM < LDM 3,70 51,51 3,43 < LDM < LDM 172,44 < LDM 
   F 2 6 < LDM 0,73 2,20 22,93 < LDM 1,53 6,62 140,96 < LDM 
   M 2 8 6,85 < LDM 2,08 30,76 2,66 < LDM 27,24 127,21 < LDM 
   M 3 6 < LDM < LDM 2,98 27,63 4,78 < LDM < LDM 208,74 < LDM 
   F 4 4 5,16 < LDM 0,98 14,07 0,80 1,31 < LDM 64,87 < LDM 

      M 4 1 < LDM < LDM 26,87 294,26 50,50 120,55 < LDM 1046,17 < LDM 

C03 Verão I. parvipinnis F 1 11 < LDM 0,68 1,93 29,32 7,61 6,23 40,72 153,98 < LDM 
   M 1 16 < LDM < LDM 3,05 32,53 3,89 < LDM < LDM 117,05 < LDM 
   F 2 8 < LDM < LDM 3,36 39,12 3,99 < LDM 53,16 151,75 < LDM 
   M 2 5 < LDM 0,61 2,74 35,72 6,70 < LDM < LDM 190,30 < LDM 
   F 3 4 < LDM < LDM 3,02 13,94 4,88 5,50 < LDM 84,02 < LDM 
   M 3 2 < LDM 0,64 3,05 16,97 6,18 < LDM < LDM 145,01 < LDM 
   F 4 1 < LDM 1,04 1,87 19,88 4,59 12,95 27,76 99,43 < LDM 

      M 4 3 < LDM < LDM 2,13 21,07 2,46 < LDM < LDM 120,09 < LDM 

C01 Inverno P. brasiliensis M 3 1 < LDM < LDM 3,06 44,48 25,70 < LDM < LDM 180,47 < LDM 
   M 4 1 4,56 0,25 0,65 16,63 0,93 < LDM 25,20 77,59 < LDM 
  S. rastrifer F 1 7 5,09 0,70 1,13 22,46 5,38 < LDM < LDM 151,69 < LDM 
   M 1 9 4,39 0,44 0,94 18,53 1,24 < LDM 16,68 126,80 < LDM 



 

 

Local Estação Espécie Sexo  Maturação n amostral As Cd Cr Cu Ni Pb Se Zn Hg 
   F 2 20 5,42 0,18 0,42 14,06 0,97 < LDM 15,15 124,93 < LDM 
   M 2 14 < LDM < LDM < LDM 2,21 0,27 < LDM 1,20 17,35 < LDM 
   F 3 26 5,31 0,25 0,28 11,29 0,41 < LDM 13,76 116,51 0,84 
   M 3 10 5,98 0,35 0,57 14,76 0,91 1,45 16,52 122,41 < LDM 
   F 4 4 < LDM 0,29 0,45 14,63 1,21 1,01 8,56 125,62 < LDM 
  I. parvipinnis F 1 1 < LDM < LDM 15,63 132,67 58,91 < LDM < LDM 617,41 < LDM 
   M 1 3 < LDM 1,53 4,79 63,04 9,70 < LDM < LDM 278,01 < LDM 
   F 2 10 < LDM 0,42 0,94 29,69 3,19 3,68 < LDM 134,45 < LDM 
   M 2 7 < LDM 0,66 1,74 26,98 8,95 < LDM < LDM 109,00 < LDM 
   F 3 3 < LDM < LDM 2,25 40,52 7,08 < LDM < LDM 318,18 < LDM 
   M 3 1 < LDM < LDM < LDM < LDM < LDM < LDM < LDM < LDM < LDM 
   F 4 2 5,10 < LDM 1,11 30,17 3,94 < LDM < LDM 95,31 < LDM 

      M 4 4 < LDM < LDM 0,33 15,42 0,63 < LDM < LDM 83,16 < LDM 

C02 Inverno P. brasiliensis M 3 1 < LDM < LDM 15,42 223,02 55,56 45,18 < LDM 1234,11 < LDM 
   F 4 1 5,73 < LDM 0,69 16,65 0,49 < LDM 27,94 98,15 < LDM 
  S. rastrifer M 1 1 < LDM 0,86 2,30 32,39 4,92 8,16 < LDM 145,59 < LDM 
   F 3 5 4,95 0,32 0,34 11,04 0,27 < LDM 10,55 85,72 < LDM 
   M 3 15 4,95 0,43 0,35 11,21 0,47 0,88 20,34 105,56 < LDM 
  I. parvipinnis F 1 2 < LDM 2,65 5,72 130,57 27,83 24,07 45,43 568,12 < LDM 
   M 3 1 < LDM 1,04 5,66 95,31 19,90 23,22 < LDM 629,82 < LDM 

      F 4 1 < LDM < LDM 1,93 60,89 3,78 < LDM 13,27 130,01 < LDM 

C03 Inverno P. brasiliensis M 4 1 < LDM 2,74 8,99 116,68 14,47 40,75 < LDM 302,57 < LDM 
   F 4 1 8,17 0,18 0,39 7,95 0,58 < LDM 12,68 69,07 < LDM 
  S. rastrifer F 2 13 3,97 0,29 0,28 10,29 < LDM < LDM 13,71 98,13 < LDM 
   M 2 8 6,64 0,37 0,44 12,43 0,76 < LDM 18,75 117,28 < LDM 
   F 3 19 4,46 0,30 0,24 13,27 < LDM < LDM 14,67 122,10 0,14 
   M 3 9 6,14 0,36 0,48 16,26 1,29 2,13 17,20 146,71 < LDM 

      F 4 4 6,33 0,31 0,28 9,28 < LDM 0,88 10,15 103,26 < LDM 

 
 
 
 



 

 

 
 
Tabela 18. Ponto de coleta, estação do ano, espécie, sexo, maturação, n amostral e concentração de metais pesados (mg kg-1) no fígado de peixes do CESSV. 
 

Local Estação Espécie Sexo  Maturação n amostral As Cd Cr Cu Ni Pb Se Zn Hg 

S01 Verão S. rastrifer F 1 9 < LDM < LDM 2,60 29,19 2,45 < LDM < LDM 134,94 < LDM 
   F 2 4 < LDM < LDM 3,43 29,08 4,46 8,06 35,05 129,62 < LDM 
   M 2 6 < LDM 0,64 6,66 63,17 8,88 < LDM < LDM 317,72 < LDM 

      F 3 1 < LDM 1,79 4,28 50,97 9,57 < LDM 42,75 161,76 < LDM 

S02 Verão P. brasiliensis M 4 2 2,80 < LDM < LDM 11,41 < LDM < LDM 11,77 71,62 < LDM 
   F 4 2 < LDM 0,97 0,22 12,27 0,55 < LDM 20,32 64,39 0,82 
  S. rastrifer F 1 1 < LDM < LDM 16,63 164,01 36,43 < LDM < LDM 868,54 < LDM 
   F 4 3 9,89 0,29 0,24 14,81 0,43 < LDM 12,13 91,07 0,54 
   M 4 1 < LDM 0,50 0,27 8,23 0,81 < LDM 15,64 78,57 < LDM 

    I. parvipinnis M 4 1 0,77 < LDM 0,29 24,08 0,57 < LDM 9,66 86,70 < LDM 

S01 Inverno S. rastrifer M 1 4 5,45 < LDM 1,43 19,53 3,71 3,09 < LDM 154,81 < LDM 
   F 2 1 < LDM 0,86 2,12 28,62 7,82 < LDM 23,93 153,98 < LDM 
   M 2 3 < LDM 0,24 0,40 9,16 0,77 < LDM < LDM 75,83 < LDM 
   F 3 1 5,45 0,51 0,40 13,03 1,84 < LDM 19,67 122,46 1,59 
   M 3 1 5,91 0,56 0,76 15,22 1,03 < LDM 20,27 112,76 1,42 
   F 4 1 3,97 0,60 0,30 9,96 0,55 < LDM 15,43 92,80 < LDM 

      M 4 1 < LDM 0,16 0,55 8,66 1,75 < LDM 16,25 82,39 < LDM 

S02 Inverno P. brasiliensis M 4 1 3,47 < LDM 0,33 9,81 0,94 < LDM < LDM 73,29 < LDM 
   F 4 5 4,52 0,70 0,29 9,44 0,50 < LDM 13,93 66,79 0,29 
  S. rastrifer F 1 6 < LDM 0,72 5,32 73,28 11,42 18,17 < LDM 331,96 < LDM 
   M 1 4 < LDM < LDM 15,40 243,31 61,60 < LDM < LDM 1363,52 < LDM 
   F 2 5 < LDM < LDM 0,90 20,95 3,84 < LDM < LDM 86,62 < LDM 
   M 2 8 6,96 0,61 1,57 29,45 4,50 6,83 < LDM 200,37 < LDM 
   M 3 1 < LDM 0,30 1,48 15,62 2,83 < LDM 10,07 133,76 < LDM 



 

 

Local Estação Espécie Sexo  Maturação n amostral As Cd Cr Cu Ni Pb Se Zn Hg 
   M 4 1 8,77 0,18 0,41 16,37 0,83 < LDM 10,16 87,61 < LDM 
  I. parvipinnis F 3 4 < LDM < LDM 0,31 14,81 0,86 < LDM < LDM 75,37 0,32 
   M 3 1 < LDM < LDM 0,70 19,33 1,94 2,02 < LDM 93,52 < LDM 

      F 4 4 3,21 0,24 0,24 19,94 < LDM < LDM 7,23 85,65 0,13 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



 

 

 
Tabela 19. Estação do ano, espécie e concentração de metais pesados (mg kg-1) no fígado de cetáceos do CEP. 

Estação Espécie As Cd Cr Cu Ni Pb Se Zn Hg 

Verão S. guianensis 1,18 0,28 0,26 57,27 <LDM <LDM 10,01 115,06 9,26 
 S. guianensis 2,02 0,61 <LDM 31,71 <LDM <LDM 6,56 126,50 2,58 
 S. guianensis <LDM 1,83 <LDM 19,10 <LDM <LDM 11,87 124,37 8,51 
 S. guianensis <LDM 0,36 <LDM 28,73 <LDM <LDM 6,64 103,18 2,48 
 S. guianensis <LDM 0,44 <LDM 22,49 <LDM <LDM 39,27 115,21 49,87 
 S. guianensis <LDM 0,17 <LDM 26,69 <LDM <LDM 10,46 175,56 8,41 
 S. guianensis 1,63 0,21 <LDM 23,46 <LDM <LDM 4,38 134,60 0,84 
 S. guianensis <LDM <LDM <LDM 188,69 <LDM <LDM 6,88 184,63 2,16 

Inverno S. guianensis 1,21 0,52 <LDM 21,76 <LDM <LDM 5,95 151,24 1,85 
 S. guianensis <LDM 3,49 <LDM 43,71 <LDM <LDM 86,40 183,56 92,37 
 S. guianensis 1,61 0,52 0,31 23,30 <LDM <LDM 6,99 110,86 5,98 

  S. guianensis <LDM <LDM 1,18 889,40 <LDM <LDM 3,51 247,92 3,95 
 
 
Tabela 20. Estação do ano, espécie e concentração de metais pesados (mg kg-1) no fígado de cetáceos do SELCI. 

Estação Espécie As Cd Cr Cu Ni Pb Se Zn Hg  

Verão P. blainvillei <LDM 0,78 <LDM 14,61 <LDM <LDM 5,39 92,53 0,90 
 S. guianensis <LDM <LDM <LDM 25,00 <LDM <LDM 5,88 129,48 2,66 
 P. blainvillei <LDM <LDM 0,44 11,38 <LDM <LDM 5,00 85,21 0,47 
 P. blainvillei 0,99 <LDM <LDM 37,20 <LDM <LDM 1,03 109,53 <LDM 
 P. blainvillei <LDM <LDM <LDM 17,95 <LDM <LDM <LDM 56,88 <LDM 

Inverno P. blainvillei 1,26 <LDM <LDM 11,57 <LDM <LDM 5,46 84,79 0,55 
 P. blainvillei <LDM <LDM <LDM 12,97 <LDM <LDM 2,65 92,60 0,25 
 S. guianensis <LDM <LDM <LDM 187,88 <LDM 0,73 2,83 312,65 0,80 

  P. blainvillei <LDM 0,31 <LDM 14,83 <LDM <LDM 5,41 87,13 0,58 
 


