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RESUMO 

 

O mercúrio (Hg) vem se destacando em pesquisas nas últimas décadas devido a sua 
notável capacidade de circulação global e por seus efeitos diretos sobre a biota, através 
dos processos de bioacumulação e biomagnificação, assim como seu elevado potencial 
toxicológico. Neste sentido, o objetivo deste trabalho foi investigar a acumulação e 
transferência do Hg total entre os principais compartimentos bióticos e abióticos 
(vegetação, sedimento e fauna) do manguezal do rio Paraíba do Sul, utilizando como 
uma ferramenta acessória a composição elementar e isotópica do carbono e do 
nitrogênio na identificação de fontes e na estruturação da teia trófica. O trabalho tem 
como primeira hipótese que a vegetação da floresta de mangue, com suas 
características fisiológicas e morfológicas, influencia na transferência do Hg para os 
diferentes compartimentos do ecossistema (sedimento e fauna). A segunda hipótese é 
que as espécies de caranguejos estudadas apresentam diferentes concentrações de 
Hg no tecido muscular, devido aos seus hábitos alimentares distintos (herbivoria e 
onivoria), podendo ser observado o processo de biomagnificação do Hg e um 
fracionamento isotópico do Nitrogênio entre os níveis tróficos do manguezal do rio 
Paraíba do Sul. O estudo foi realizado em três sítios de amostragem, onde cada sítio 
apresenta dominância em uma das três espécies vegetais típicas do manguezal do rio 
Paraíba do Sul (Laguncularia racemosa, Rhizophora mangle e Avicennia germinans). 
Foram utilizadas amostras provenientes de um experimento de decomposição de folhas 
de serapilheira das três espécies vegetais e amostras de sedimento coletadas em 
diferentes distâncias da margem de cada sítio de amostragem. Para a análise da fauna, 
foram utilizadas três espécies de caranguejos com diferentes hábitos alimentares, 
Ucides cordatus, Aratus pisonii e Goniopsis cruentata. Os resultados para as folhas em 
decomposição apresentaram valores de Hg variando de 54 a 346 ng.g-1 para L. 
racemosa, 98 a 244 ng.g-1 para R. mangle e 73 a 417 ng.g-1 para A. germinans.  Em 
todas as espécies houve um enriquecimento do Hg com o tempo de decomposição, 
provavelmente associado a uma maior acumulação do elemento por parte da 
comunidade microbiótica associada (fungos e bactérias), além de um maior aporte de 
Hg recebido através do material particulado fino carreado diariamente pela incidência 
da maré. Para o sedimento foram reportadas concentrações médias de Hg em cada 
área de 81 ng.g-1 (20 a 120 ng.g-1), 62 ng.g-1 (37 a 92 ng.g-1) e 110 ng.g-1 (78 a 129 
ng.g-1), para os sítios 1, 2 e 3, respectivamente, com os maiores valores reportados 
para a área de dominância da A. germinans (Sítio 3). Esses dados sugerem a 
importância da A. germinans no processo de transferência do Hg para o ecossistema 
de manguezal, corroborando com a primeira hipótese. Os resultados referentes à 
composição isotópica no sedimento refletem claramente a matéria orgânica proveniente 
da vegetação de mangue. Para os caranguejos, U. cordatus apresentou uma 
concentração média de Hg de 32 ng.g-1, com a assinatura isotópica do carbono (δ13C) 
de -28,02 ‰ e do nitrogênio (δ15N) de 7,1 ‰.  Os resultados foram condizentes com 
seu hábito alimentar herbívoro, com uma assinatura isotópica equivalente ao reportado 
para as folhas de serapilheira da vegetação de mangue. A alimentação baseada em 
folhas contribuiu para os baixos valores de Hg observados. Estas concentrações estão 
muito inferiores ao máximo permitido pela Organização Mundial da Saúde, não 
acarretando, portanto, em riscos associados ao seu consumo pela população humana. 
Já os caranguejos A. pisonii e G. cruentata apresentaram concentrações médias de Hg 
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de 81 ng.g-1 (70 a 95 ng.g-1) e 490 ng.g-1 (254 a 777 ng.g-1), respectivamente, sendo até 
20 vezes mais elevadas do que as reportadas para o U. cordatus, refletindo o hábito 
alimentar onívoro das espécies. Os valores referentes à composição isotópica do C e 
do N nos caranguejos indicam que G. cruentata (δ15N médio de 11,08 ‰ e δ13C de -
21,97 ‰) encontra-se em um nível trófico acima da espécie A. pisonii (δ15N médio de 
8,24 ‰ e δ13C de -24,57 ‰), o que corrobora com seus hábitos alimentares, inclusive 
tendo A. pisonii como uma de suas potenciais presas. Estes resultados juntamente as 
diferenças no conteúdo de Hg entre as espécies, indica a ocorrência do processo de 
biomagnificação do Hg e fracionamento da matéria orgânica entre os diferentes níveis 
tróficos nos caranguejos do manguezal do rio Paraíba do Sul.  
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ABSTRACT 

 

Mercury has been the focus of increasing research in recent decades because of its 
remarkable ability to circulate globally and to directly affect the biota through the 
processes of bioaccumulation and biomagnification. Mercury is also considered as 
important for research because of its high toxicity potential for living organisms. The goal 
of this study was to investigate the accumulation and transference of total Hg among 
major biotic and abiotic compartments (vegetation, sediment and fauna) of a mangrove 
located on the Paraiba do Sul River, using as an accessory tool the elemental and 
isotopic composition of carbon and nitrogen in source identification. The first hypothesis 
was that the mangrove forest vegetation, with its physiological and morphological 
characteristics, influences the transference of Hg in the different compartments of the 
ecosystem (sediment and fauna). A second hypothesis was that the crab species would 
show different concentrations of Hg in muscle tissue because of their different eating 
habits (herbivorous and omnivorous diet). The goal was to observe the process of 
biomagnification of Hg and Nitrogen isotopic fractionation between trophic levels of the 
mangrove in the Paraiba do Sul River. This study was conducted on three sampling 
sites and the dominance of one of the three typical plant species of mangrove study 
(Laguncularia racemosa, Rhizophora mangle and Avicennia germinans) was used as a 
characterization variable. Samples of a previous experiment of leaves decomposition 
and sediment composition were also used. Three crab species with different feeding 
habits, Ucides cordatus, Aratus pisonii and Goniopsis cruentata were collected to 
estimate the effects on the biota. The total Hg for leaves decomposition ranged from 54 
to 346 ng.g-1 for L. racemosa, 98 to 244 ng.g-1 for R. mangle and 73 to 417 ng.g-1 for A. 
germinans.  In all species, there was an enrichment in Hg concentration over time, 
probably because of the increased Hg accumulation from the microbial community 
(bacteria and fungi), and a larger input from the fine particulate matter which is carried 
daily by the tides movement. Analyzes of sediment samples showed an average Hg 
concentrations of 81 ng.g-1 (20 to 120 ng.g-1), 62 ng.g-1 (37 to 92 ng.g-1) and 110 ng.g-

1 (78 to 129 ng.g-1), for sites 1, 2 and 3, respectively. The highest value was reported for 
the dominance area of A. germinans (Site 3). This result confirmed the first hypothesis. 
Our results suggest the importance of A. germinans in the process of Hg transference to 
the mangrove ecosystem. Meanwhile, the results related to the isotopic composition in 
the sediment clearly reflected the influence of the organic matter from the mangrove 
vegetation. In relation to the crabs, the species U. cordatus showed an average Hg 
concentration of 32 ng.g-1, with the carbon isotope signature (δ13C) of -28, 02 ‰ and 
nitrogen (δ15N) of 7, 1 ‰. These results were consistent with their herbivore feeding 
habits, with an isotopic signature equivalent to that reported for leaf litter of mangrove 
vegetation. The diet based on leaves contributed to the observed Hg low values, with 
much lower concentrations than the maximum recommended by the World Health 
Organization. Therefore, the consumption of crab meat does not result in risks for the 
human population. A. pisonii and G. cruentata crabs presented an average Hg 
concentration of 81 ng.g-1 (70 to 95 ng.g-1) and 490 ng.g-1 (254 to 777 ng.g-1), 
respectively, a value that is twenty times higher than those reported for the U. cordatus, 
a fact that reflects their omnivorous feeding habits. The values for the isotopic 
composition of C and N in crabs suggested that the G. cruentata species (average 11.08 
‰ δ15N and δ13C of -21.97 ‰) is at one trophic level above the A. pisonii species 
(average 8.24 ‰ δ15N and δ13C of -24.57 ‰). These outcomes concord with their eating 
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habits because A. pisonii individuals are one of its potential preys. Finally, our results 
coupled with the differences in Hg concentrations between crabs species suggest the 
occurrence of the biomagnification of Hg and organic matter fractionation between the 
different trophic levels in the mangrove crabs of the Paraiba do Sul River. 
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1. INTRODUÇÃO 
 

1.1. Ecossistema de Manguezal 
 

Os manguezais ocupam regiões costeiras tropicais e subtropicais, localizando-se 

na interface entre o ambiente terrestre e aquático. Muitas de suas características 

florísticas e fisiológicas assemelham-se globalmente. Entretanto, cada ecossistema 

apresenta uma dinâmica individual, que é determinada por influências ambientais 

específicas de cada localidade, como a incidência das marés e a salinidade (Kathiresan 

& Bingham, 2001; Alongi, 2009). Nos últimos 50 anos tem sido registrado um declínio 

acelerado de cerca de 30-50% das florestas de manguezal no mundo, como resultado 

de uma intensa sobre-exploração e um crescente desenvolvimento das regiões 

costeiras (Valiela et al., 2001; Duke et al., 2007). Donato et al. (2011) estimaram que 

cerca de 0,02 – 0,12 Pg de carbono por ano podem estar sendo liberados ao ambiente 

em virtude da remoção das áreas de manguezal no mundo. Isto equivale a cerca de 

10% das emissões globais de dióxido de carbono associadas ao desmatamento e as 

mudanças no uso da terra.  

Os ecossistemas de manguezal apresentam ainda um relevante valor ecológico e 

social, uma vez que fornecem inúmeros benefícios para os ambientes em seu entorno e 

para a população humana. Dentre estes benefícios podem ser citados: a manutenção 

das cadeias alimentares costeiras, através do fornecimento de matéria orgânica e 

nutrientes aos ecossistemas aquáticos; retenção de poluentes no compartimento 

sedimentar por reações de óxido-redução; proteção da costa controlando a erosão; 

oferta de micro-habitats que albergam diversas espécies animais que se utilizam do 

ecossistema para fins de proteção, alimentação e reprodução (Schaeffer-Novelli, 1995; 

Kathiresan & Bingham, 2001). 

Os manguezais são altamente produtivos (Quasim & Waper, 1990; Kathiresan & 

Bingham, 2001). A produtividade líquida das espécies arbóreas equivale ao somatório 

da biomassa aérea e subterrânea. Entretanto, a maioria dos estudos avalia somente a 

biomassa aérea, principalmente a serapilheira, em virtude da dificuldade de extração de 

material subterrâneo. A serapilheira pode vir a representar a fração majoritária da 

produtividade primária do ecossistema (Robertson et al., 1992) com uma produção 

global estimada em 92 x 1012 g C. Do total do material, a maior parte é exportada 

(~50%) enquanto, parte é acumulada (~25%) e outra é decomposta (~25%) (Robertson 
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& Daniel, 1989). Os manguezais são importantes fornecedores de matéria orgânica aos 

ecossistemas costeiros. A quantificação dos fluxos de carbono orgânico (CO) realizada 

por Rezende et al. (2007) reportou uma exportação total de 1,2 kg de CO no manguezal 

na Baía de Sepetiba durante 4 ciclos de maré, sendo 60% na forma de carbono 

orgânico dissolvido (COD), 22% como carbono orgânico particulado (COP) e 18% como 

macrodetritos. 

O ecossistema de manguezal apresenta características singulares, como elevada 

salinidade e sedimento geralmente anaeróbico e inconsolidado, que exigem tanto da 

flora quanto da fauna uma série de adaptações morfológicas e fisiológicas específicas, 

que permitam a sobrevivência e a colonização das diversas espécies neste ambiente 

(Schaeffer-Novelli, 1995; Lacerda, 2002). 

A flora dos manguezais deve conviver com elevadas concentrações de sais, o 

que pode aumentar o potencial hídrico do sedimento e dificultar a absorção de água 

pelas raízes. Esses sais em alta concentração podem ser absorvidos pelas plantas a 

níveis que se tornam tóxicos. Dessa forma, essas espécies desenvolveram uma série 

de estratégias fisiológicas através de uma combinação de exclusão, excreção e 

acumulação de sais, que as tornam tolerantes a elevada salinidade do sedimento.  

Basicamente, as plantas de mangue podem ser sal-excludentes e sal-excretoras 

(Scholander et al., 1962). As plantas sal-excludentes, como as espécies do gênero 

Rhizophora, possuem um sistema de ultrafiltração em seu sistema radicular que atua 

como uma barreira de transporte, através da exclusão de sais durante a absorção de 

água pelas raízes. As sal-excretoras, como as espécies do gênero Avicennia, absorvem 

certa quantidade de sal pelas raízes, mas o excretam de volta ao ambiente através de 

glândulas de sal especializadas em suas folhas (Tomlinson, 1986; Kathiresan & 

Bingham, 2001). O balanço de sal também é realizado através da translocação de sais 

de folhas jovens para folhas senescentes, absorção seletiva de íons, manutenção de 

um potencial hídrico celular alto e desenvolvimento de suculência. As estratégias 

fisiológicas características da vegetação de mangue podem vir a influenciar na 

dinâmica de transporte de vários elementos dentro da planta (Tomlinson, 1986; 

Kathiresan & Bingham, 2001). A vegetação de mangue apresenta também algumas 

adaptações morfológicas, como as raízes laterais (para sustentação no substrato 

inconsolidado) e raízes aéreas (que permitem trocas gasosas no sedimento 

anaeróbico), além de adaptações relacionadas às estratégias reprodutivas, como: 
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viviparidade, autopolinização e produção de propágulos capazes de se dispersarem 

pelo ambiente aquático (Tomlinson, 1986; Schaeffer-Novelli, 1995; Kathiresan & 

Bingham, 2001).  

A fauna do manguezal, ao contrário da vegetação, não é exclusiva deste 

ecossistema. As espécies podem ser agrupadas de uma forma geral em 4 grupos 

funcionais: 1) espécies que vivem no sedimento do manguezal e bancos de lama 

adjacentes, como exemplo: Ucides cordatus (Linnaeus, 1763), Cardisoma guanhumi 

(Latreille, 1825) e Uca thayeri (Rathbun, 1990); 2) organismos que ocorrem diretamente 

associados às estruturas aéreas das árvores, como exemplo: Aratus pisonii, ostras, 

caramujos do mangue e cracas; 3) organismos que vivem no habitat marinho, mas 

passam parte do seu ciclo de vida no manguezal, como camarões e peixes; 4) 

organismos que vivem em habitats terrestres e migram periodicamente para o 

manguezal, como répteis, mamíferos e aves (Nibakken, 1993; Kathiresan & Bingham, 

2001). 

Estratégias adaptativas da fauna incluem modificações morfológicas, fisiológicas 

e comportamentais. Um exemplo de adaptação morfológica apresentada por alguns 

moluscos bivalves e caranguejos são finas cerdas na entrada das câmaras respiratórias 

para evitar o entupimento por partículas de sedimento. Com relação às adaptações 

fisiológicas, estas incluem a capacidade dos organismos de tolerar as variações de 

salinidade do ecossistema. Neste sentido, os organismos podem ser classificados em 

osmoreguladores (capazes de controlar o balanço interno de sais e água) ou 

osmoconformistas (não conseguem controlar o conteúdo interno de sais, portanto, sua 

permanência no ecossistema limita-se a tolerância à mudanças em seus fluidos 

internos). Um exemplo de estratégia comportamental apresentada por alguns 

invertebrados é a habilidade de escavação no sedimento lamoso, que promove duas 

vantagens aos indivíduos: possibilita a fuga de predadores e permite o acesso à água 

intersticial (com menor variação de salinidade e temperatura em relação ao mar aberto) 

(Nibakken, 1993; Kathiresan & Bingham, 2001). 
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1.2. Ciclagem Biogeoquímica do Mercúrio 

 

 A ciclagem biogeoquímica de um dado elemento no ecossistema compreende 

uma série de reações químicas e a transferência do mesmo entre compartimentos 

bióticos e abióticos dentro do próprio sistema e entre ecossistemas adjacentes. Neste 

sentido, o mercúrio (Hg) tem se destacado em pesquisas nas últimas décadas devido à 

sua extensa utilização em processos industriais e por sua notável capacidade de 

circulação global (Schroeder & Munthe, 1998). O Brasil, dentro do cenário mundial, tem 

sido considerado o 7º país com os maiores índices de emissão de Hg para atmosfera 

(UNEP, 2013). 

Na Figura 1 está representado um esquema simplificado do Hg no ecossistema 

de manguezal. De modo geral, os principais compartimentos envolvidos no processo de 

ciclagem biogeoquímica do Hg são: atmosfera, vegetação, sedimento, coluna d’água e 

fauna. Entretanto, é válido ressaltar que a ciclagem do elemento dentro do ecossistema 

envolve uma complexidade das formas orgânicas e inorgânicas em cada processo do 

ciclo (Mason et al., 1994; UNEP, 2002) (Figura 2). Uma visão geral do Hg e os 

principais compartimentos do manguezal serão apresentados nas sessões a seguir.  

 

Figura 1: Esquema simplificado do mercúrio dentro do ecossistema de manguezal 
(Adaptado de Mason et al., 1994; St Louis et al., 2001). 
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Figura 2: Ciclagem biogeoquímica do mercúrio no ecossistema de manguezal 
(Adaptado de Mason et al., 1994 e Baird, 2002). 
 

 

1.2.1. Atmosfera 

 

 O ciclo atmosférico do Hg é controlado basicamente por emissões antrópicas e 

naturais de formas gasosas do elemento para a atmosfera. Em escala global, estimou-

se que em 2010 a emissão média de Hg total para a atmosfera proveniente de fontes 

antrópicas foi de 1960 toneladas (UNEP, 2013). Neste cenário, as fontes antrópicas 

contribuem com aproximadamente 30% das emissões anuais de Hg para a atmosfera. 

Os demais 10% são oriundos de fontes naturais geológicas e os 60% restantes 

provenientes de reemissões do Hg previamente depositado em solos superficiais e 

oceanos (UNEP, 2013). 

 No compartimento atmosférico, o Hg pode existir principalmente sob três formas: 

Hg gasoso elementar (Hg°), Hg gasoso reativo (Hg2+) e Hg particulado (Hgp) (Lindberg 

& Stratton, 1998; Schroeder & Munthe, 1998). O Hg° é a forma predominante do 

elemento na atmosfera (>95%) (Ericksen et al., 2003). Possui a capacidade de ser 
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transportado por milhares de quilômetros, podendo apresentar um tempo de residência 

nesta geosfera variando de 6 meses a 2 anos.  Essa peculiaridade do Hg° pode ser 

explicada por sua baixa solubilidade e baixa reatividade com os demais constituintes da 

atmosfera (Schroeder & Munthe, 1998; Witt et al., 2009). 

 Já o Hg2+ apresenta características inversas da forma elementar, possui elevada 

solubilidade (no mínimo 105 vezes mais solúvel que o Hg°; Lindberg & Stratton, 1998) e 

um tempo de permanência na atmosfera muito inferior ao Hg°, sendo a distância 

percorrida pelo elemento a partir de sua fonte emissora cerca de centenas de 

quilômetros. Além disso, o Hg2+ apresenta elevada reatividade com um número 

considerável de ligantes diferentes, como por exemplo, OH-, Cl-, Br-, SO3
2+; podendo 

formar substâncias inorgânicas relativamente estáveis como HgCl2 e Hg(OH)2. 

(Schroeder & Munthe, 1998; Witt et al., 2009).   

 A outra forma do Hg no compartimento atmosférico é sua forma particulada, que 

é formada quando o Hg2+ e seus componentes ou o Hg° são aderidos por processo de 

nucleação às partículas atmosféricas como poeira, fuligem e aerossol marinho, fazendo 

com que sua movimentação seja devida à ação dos ventos. A forma particulada do Hg 

é a que possui o menor tempo de residência na atmosfera (poucos dias a semanas) e 

tende a ser depositada em distâncias intermediárias, dependendo da relação 

diâmetro/massa da partícula associada (Schroeder & Munthe, 1998; Witt et al., 2009). 

  

1.2.2 Vegetação 

 

 O processo de transferência do Hg presente na atmosfera para os 

compartimentos terrestres ocorre via processos de deposição úmida e deposição seca. 

O processo de deposição seca no dossel da vegetação ocorre por absorção do Hg° 

através dos estômatos nas folhas e pela adsorção de Hg2+ e de Hg particulado na 

superfície da vegetação (Munthe et al.,1995; Rea et al., 2002; Stamenkovic & Gustin, 

2009). Já a deposição úmida ocorre pela transferência das espécies solúveis de Hg 

(Hg2+ e seus compostos) através da precipitação (Munthe et al.,1995). Este tipo de 

deposição está diretamente associado ao enriquecimento de Hg no processo de 

transprecipitação, também conhecido na literatura como throughfall, que corresponde a 

água da chuva que atravessa o dossel carreando consigo as formas mais solúveis de 

Hg. Alguns trabalhos consideram este processo como sendo a deposição atmosférica 
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total do elemento, visto que se soma a contribuição da deposição úmida e da deposição 

seca (onde espécies de Hg adsorvidas na vegetação são carreadas pela água da 

chuva) (Rea et al., 2001; Mélières et al., 2003). Entretanto, a deposição seca é relatada 

na literatura como a que melhor contribui para a acumulação do Hg nas folhas da 

vegetação, chegando a valores de até 80% (Rea et al., 1996). Dessa forma, a copa das 

florestas pode vir a acumular uma série de elementos, inclusive o Hg, concentrando-os 

e posteriormente transferindo-os ao sedimento do ecossistema através do processo de 

deposição e decomposição da serapilheira (Silva et al., 1990). 

 

1.2.3. Sedimento 

 

 Os processos de deposição atmosférica também são considerados fonte de 

entrada do Hg para o sedimento do manguezal (Mason et al., 1994). Entretanto, uma 

fonte mais representativa de entrada do elemento seriam o aporte continental através 

de rios, baías ou lagunas adjacentes ao ecossistema e o aporte marinho pela incidência 

das marés (Mason et al., 2006).  

 Características gerais do sedimento dos manguezais, como granulometria fina, 

ambiente redutor e conteúdo elevado de matéria orgânica, favorecem o processo de 

retenção dos metais (Huerta-Diaz et al., 1992; Laurier et al., 2003). Lacerda et al. 

(1993) em um estudo acerca da biogeoquímica de sedimentos e águas intersticiais sob 

a influência da rizosfera das árvores de mangue, mostrou que sedimentos sob 

influência de Rhizophora mangle mostraram-se mais redutores e com elevadas 

concentrações de sulfetos, enquanto nos sedimentos sob Avicennia schaueriana houve 

uma alternância entre condições óxidas e anóxicas, apresentando as maiores 

concentrações de metais nas fases trocáveis (Fe, Zn, Cu, Pb, Cd). Neste 

compartimento, metais como o Hg poderão associar-se a compostos reduzidos de 

enxofre, complexando-se a matéria orgânica dissolvida ou particulada presentes na 

água intersticial, ligar-se ao conteúdo de carbono orgânico, fósforo, carbonato, além de 

óxidos e hidróxidos, principalmente ferro e manganês (Coston et al., 1995; Smith et 

al.,1996). Devido ao aspecto dinâmico dos sedimentos, eventuais alterações de 

parâmetros, como oxigênio dissolvido, potencial redox, pH e temperatura podem 

ocasionalmente, influenciar nos níveis de toxicidade e biodisponibilidade do Hg no 

ambiente (Förstner et al., 1993).  
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  No sedimento do manguezal, o enxofre desempenha um papel importante na 

química ambiental do Hg. Nas condições redutoras do ambiente e na presença de íons 

sulfetos livres, o Hg é estabilizado como um precipitado na forma HgS (KpsHgs= 10-52 ) 

ou tende a se ligar à matéria orgânica através de grupos funcionais contendo enxofre 

como grupos sulfidrilas (Kersten, 1988). 

 Outra característica relevante dos sedimentos de manguezal é a formação de 

pirita, um processo controlado pela taxa de redução de sulfato, pelo conteúdo de ferro e 

matéria orgânica. A pirita pode atuar como substrato geoquímico importante na 

imobilização de metais, principalmente através da coprecipitação e adsorção a sua 

superfície (Berner, 1970; Huerta-Diaz et al., 1992). A tendência de formação de pirita no 

sedimento do estuário do rio Paraíba do Sul foi demonstrada por Aragon et al. (1996). 

 Nas camadas superiores do sedimento e nas partículas em suspensão, que são 

biologicamente ativas e compostas principalmente por bactérias sulfato-redutoras, 

podem ocorrer condições favoráveis para que ocorra a biometilação (Förstner & 

Wittman, 1983). Já nas camadas inferiores o Hg encontra-se inativo principalmente sob 

a forma de sulfeto. Quando se liga ao carbono, através de ligação covalente C-Hg, o Hg 

forma compostos organomercuriais, representados principalmente pelo metilmercúrio 

(CH3Hg+) e dimetilmercúrio (CH3Hg+CH3) (Bisinoti & Jardim, 2004).  

 Neste compartimento, o CH3Hg+ é notavelmente mais tóxico que as formas 

inorgânicas, mesmo representando menos de 10% do Hg total (Bisinoti & Jardim, 2004; 

Leermakers et al., 2005). No entanto, mesmo em baixas concentrações há um risco 

inerente associado devido a sua alta mobilidade e biodisponibilidade (Issaro et al., 

2009). Uma vez formados, tanto o CH3Hg+ quanto o dimetilmercúrio podem 

eventualmente ser transferidos aos sistemas aquáticos adjacentes ao ecossistema de 

manguezal. 

 

1.2.4. Água 

 

As concentrações de Hg dissolvido em sistemas aquáticos geralmente são muito 

baixas e o material particulado em suspensão (MPS) passa a ser a principal forma de 

migração do elemento no sistema aquático (Roulet et al., 2001). A carga de MPS é 

fortemente alterada no encontro das águas fluviais (ou de Baías e Lagunas) e 

marinhas, com uma estimativa de deposição do MPS de mais de 90% (Coquery et al., 
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1997; Lawson et al., 2001). A variação no conteúdo de metais associado ao material em 

suspensão foi verificada por Lacerda et al. (1988) durante os ciclos de maré do 

manguezal, com utilização dos isótopos de carbono para identificar as fontes do 

material em suspensão do sistema. Foi reportado que as mudanças entre fontes do 

material em suspensão no ambiente, seja de origem marinha ou do próprio manguezal, 

são os principais parâmetros controladores do fluxo dos metais no sistema. Entretanto, 

alterações de fatores como o pH da água, potencial redox e a precipitação do Mn 

também possam atuar como controladores secundários. 

Os principais substratos geoquímicos do Hg nos sistemas aquáticos são: óxidos 

e hidróxidos de Fe, Mn, carbono orgânico particulado e dissolvido, e sulfetos (Bayens et 

al., 1998). A forte associação do Hg com o Fe e o Mn no ambiente aquático, assim 

como nos sedimentos, tem sido verificada por alguns autores (Bayens et al., 1998; 

Roulet et al., 2001). Tal associação é explicada pela extensa área superficial do óxido 

de Mn e hidróxido de Fe, que potencializam o processo de adsorção e permitem a 

formação de ligações estáveis em suas superfícies (Hylander et al., 2000; Fadini & 

Jardim, 2001). 

Nos sistemas aquáticos o CH3Hg+ é considerado uma das formas químicas mais 

tóxicas, sendo incorporado aos diferentes níveis da teia trófica do ambiente através dos 

processos de bioacumulação e biomagnificação (Mason et al., 1999; Scheulhammer et 

al., 2007; Hollweg et al., 2009). No processo de ciclagem o CH3Hg+ disponível, em 

condições de pH adequadas, pode ainda ser convertido em dimetilmercúrio, que é uma 

forma insolúvel e volátil que retornará a atmosfera (Förstner & Wittman, 1983; Micaroni 

et al., 2000). 

 

1.2.5. Fauna 

 

 Os riscos associados ao Hg para a fauna estão associados ao fato de que o 

elemento não possui nenhuma função metabólica conhecida (elemento não essencial), 

além de elevada toxidez e permeabilidade em membranas biológicas, o que confere a 

este elemento capacidade teratogênica. Outro ponto que devemos ressaltar sobre as 

características do Hg é que este elemento tem reconhecida capacidade de sofrer 

biomagnificação, ou seja, sua concentração aumenta conforme aumenta o nível trófico 

da espécie (UNEP, 2002). Neste sentido, o manguezal é um ecossistema chave de 
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transição entre o continente e o oceano, possuindo uma fauna característica altamente 

diversa (Schaeffer-Novelli, 1995) e com processos biogeoquímicos que atuam como 

verdadeiros reatores nas transformações das formas químicas de vários metais, entre 

eles o Hg.  

Dentre os invertebrados, os caranguejos são membros característicos do 

ecossistema, podendo preencher uma variedade de nichos. São espécies 

morfologicamente, fisiologicamente e comportamentalmente bem adaptadas ao 

ambiente de manguezal (Kathiresan & Bingham, 2001). Dentre as espécies de 

caranguejos presentes no estuário do rio Paraíba do Sul, três podem ser destacadas 

em estudos que envolvam a ciclagem de elementos dentro da cadeia trófica do 

ecossistema, a saber: Ucides cordatus (Linnaeus, 1763), Aratus pisonii (H. Milne 

Edwards, 1837) e Goniopsis cruentata (Latreille, 1803).  

 

Figura 3: Espécies de caranguejos do manguezal do rio Paraíba do Sul utilizadas no 
presente estudo. (a) Ucides cordatus, (b) Aratus pisonii, (c) Goniopsis cruentata.  
(Fotos b e c: www.aquaonline.com.br).  
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 U. cordatus vive nas zonas de entre-marés em galerias escavadas no substrato 

lamoso, com profundidades variando de 0,6 m a 1,5 m, dependendo da época do ano 

(Nascimento, 1993). Durante a maré alta os caranguejos permanecem no interior das 

galerias e na maré baixa saem à procura de alimento e realizam a limpeza das tocas, 

retirando todo o excesso de substrato introduzido em seu interior durante a maré alta 

(Pinheiro & Fiscarelli, 2001). São animais basicamente herbívoros que possuem 

importante função ecológica dentro das florestas de manguezal. Os caranguejos dessa 

espécie precisam ingerir uma grande quantidade de folhas de serapilheira, pois 

assimilam apenas 7,2 % da energia orgânica devido ao baixo valor nutricional e difícil 

digestão, o restante é excretado de volta ao ecossistema (Koch, 1999; Koch & Wolff, 

2002; Nordhaus, 2004; Nordhaus et al., 2006). Estudos sobre a exportação de 

nutrientes e de matéria orgânica estimaram que cerca de 25 a 30 % da produção 

primária fica retida dentro do próprio manguezal, sendo consumida pela fauna local, 

enquanto que o restante é exportado para as águas costeiras (Boto & Bunt, 1981; 

Alongi et al., 1998; Dittmar, 1999; Koch, 1999). Dessa forma, esta espécie apresenta 

grande importância na manutenção desse ecossistema por devolver ao substrato, em 

forma de partículas, cerca de 68 % das folhas consumidas, facilitando desta forma a 

ação e o aumento da eficiência bacteriana (em até 70 %) e de outros organismos 

decompositores (Koch, 1999). 

A. pisonii e G. cruentata também desempenham um papel fundamental na 

cadeia alimentar dos manguezais por apresentar um hábito alimentar onívoro, ou seja, 

alimentam-se de recursos provenientes de mais de um nível trófico, consomem tanto o 

recurso animal quanto vegetal (Warner, 1967; Diaz & Conde, 1988; Botelho, 2004; 

Linton & Greenaway, 2007). A primeira espécie, A. pisonii, apresenta comportamento 

arborícola sendo encontrada nas raízes e troncos das árvores (Warner, 1967). Sua 

alimentação é baseada principalmente em folhas das árvores do manguezal; entretanto, 

também pode alimentar-se de pequenos artrópodes, algas e pedaços de animais 

encontrados presos entre as raízes do mangue (Thomas et al., 1988; Lacerda et al., 

1991). G. cruentata é considerada semi-arborícola, extremamente ágil e rápida, com 

capacidade de deslocar-se rapidamente entre as raízes e troncos das árvores. 

Espécimes pequenos são observados sob a serapilheira e coberturas úmidas no 

substrato. Como não possuem o hábito de escavar, os indivíduos podem ser 

encontrados na entrada das tocas dos caranguejos U. cordatus, escondendo-se 
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rapidamente quando ameaçados. São capazes de desenvolver uma velocidade 

considerável quando em fuga, podendo escalar as árvores de mangue e ocupar o meio 

aquático por curtos períodos de tempo como uma estratégia de defesa (Hartnoll, 1965; 

Sousa et al., 2000; Santos et al., 2001). Sua alimentação é baseada tanto em tecidos 

vegetais, como folhas e propágulos de mangue, quanto em crustáceos menores vivos 

ou mortos, como os caranguejos do gênero Uca e o próprio Aratus pisonii, podendo 

alimentar-se ainda dos indivíduos da própria espécie. Dessa forma, é considerado 

como um importante predador nos manguezais (Santos et al., 2001; Moura et al., 2003; 

Botelho, 2004). 

Dessa forma, fica claro o importante papel ecológico na dinâmica trófica 

desempenhado por estas espécies de caranguejo no ecossistema de manguezal, 

participando ativamente no processo de ciclagem de diversos elementos (inclusive do 

Hg) e contribuindo para o enriquecimento do fluxo de energia na cadeia alimentar 

(Koch, 1999; Schories et al., 2003).  

 

 

1.3. Composição Elementar e Isotópica do Carbono e do Nitrogênio e sua utilização em 

estudos ambientais 

 

 A determinação da composição isotópica e elementar tem sido utilizada como 

uma ferramenta acessória em estudos ambientais, permitindo investigar as fontes e o 

caminho da matéria orgânica e, assim, inferir sobre sua ciclagem nos ecossistemas, 

além de fornecer informações quanto ao estado diagenético da mesma (Hedges et al., 

1997).  Dessa forma, podem ser usadas no monitoramento das alterações nos 

ecossistemas, permitindo detectar e compreender as causas das mudanças climáticas 

atuais, podendo promover ainda ligações específicas entre a ecologia, uso da terra e 

processos biogeoquímicos (Bouillon et al., 2008; Prasad & Ramanathan, 2009).  

As relações entre os diferentes constituintes da composição elementar da 

matéria orgânica, como por exemplo, a relação atômica entre o Carbono e o Nitrogênio 

- (C:N)a – podem indicar qualitativamente as fontes envolvidas e estados de alteração 

da matéria orgânica (Hedges, 1990; Rezende, 1993). Para a vegetação, por exemplo, 

plantas vasculares, que possuem lignina, apresentam uma razão (C:N)a superior a 20, 

enquanto plantas não vasculares, que não apresentam lignina, possuem uma razão 
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(C:N)a variando entre 4 e 10 (Hedges et al, 1997). Entretanto, a razão (C:N)a pode vir a 

sofrer alterações devido a processos, como a amonificação, nitrificação e desnitrificação 

(Goneea et al., 2004). 

 Para a composição isotópica, a razão é determinada a partir da quantidade de 

átomos do isótopo menos abundante do elemento (no caso do carbono, 13C, e do 

nitrogênio, 15N) e a quantidade de átomos do isótopo mais abundante (12C e 14N) 

presentes em uma amostra. Geralmente, a razão é estabelecida entre o isótopo mais 

pesado (mais positivo) sobre o mais leve. Como essa relação é normalmente muito 

pequena, foi criada a notação “δ” e os resultados são expressos na forma de partes por 

mil (‰). Para a razão isotópica do C utiliza-se como padrão o material calcário 

conhecido como PDB (Pee Dee Belemnite) e para a razão isotópica do N o padrão 

utilizado é o N2 atmosférico (Ometto et al., 2003; Martinelli et al., 2009). 

 Na vegetação, as variações na assinatura isotópica do carbono (δ13C) são 

largamente influenciadas pelo modo de fotossíntese das plantas. Plantas que exibem 

um metabolismo C3 normalmente apresentam valores de δ13C entre -25 a -37 ‰ (média 

em torno de -27 ‰), sendo sua disponibilidade determinada principalmente pelo 

balanço entre difusão e demanda enzimática de CO2. Já a estrutura pela qual o CO2 é 

fixado em plantas com metabolismo C4 determina uma discriminação isotópica ao 13C 

diferente das plantas C3. Dessa forma, plantas C4 exibem valores mais pesados de 

δ13C, normalmente em torno de -11 a -15 ‰ (média de -12 ‰) (Ometto et al., 2003). 

 Com relação aos valores da composição isotópica do nitrogênio (δ15N) na 

vegetação, a interpretação se torna muito mais complexa que os valores de δ13C, uma 

vez que as fontes de N para as plantas são inúmeras (Martinelli et al., 2009). Os 

isótopos estáveis de N podem ser empregados na avaliação da capacidade de fixação 

de N pelas plantas. Assim, as que fixam o N atmosférico exibem uma razão isotópica 

mais próxima do valor atmosférico de 0 ‰. (Muzuca & Shunula, 2006). Entretanto, as 

plantas do manguezal podem responder a outras fontes de N, como por exemplo, ao 

uso de fertilizantes nas localidades adjacentes ao ecossistema (Wooler et al., 2003). 

A razão isotópica também pode ser empregada na caracterização das estruturas 

das cadeias alimentares dos ecossistemas costeiros (Martinelli et al., 2009). Para a 

biota, o tecido muscular tem sido amplamente utilizado em estudos associados à dieta 

animal. Os dados de δ13C podem ser usados para inferir sobre as fontes de matéria 

orgânica que compõe a dieta da espécie, enquanto os valores de δ15N podem ser 
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aplicados na caracterização de estruturas tróficas nos ecossistemas. A transferência de 

C e N através da cadeia alimentar resulta em mudanças na razão isotópica devido ao 

fracionamento. Tem sido estabelecida uma mudança de nível trófico no conteúdo de 

δ15N de 3,4 ‰ mais enriquecidos nos consumidores em relação a suas presas e de 1 ‰ 

ou menos para o conteúdo de δ13C (Vander Zanden & Ramussen, 1999; Fredriksen, 

2003; Martinelli et al., 2009). No entanto, as contribuições relativas de múltiplas fontes 

de matéria orgânica e estruturas tróficas podem dificultar a avaliação, por causa da 

sobreposição das assinaturas tróficas dos diferentes componentes (Cloern et al., 2002). 
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2. OBJETIVOS 

 

2.1. Objetivo Geral 

 

• Verificar a acumulação e a transferência do mercúrio total em compartimentos 

bióticos e abióticos (vegetação, sedimento e fauna) do manguezal do rio Paraíba 

do Sul, utilizando a Composição Elementar e Isotópica do Carbono e do Nitrogênio 

na identificação de fontes e estruturação da teia trófica. 

 

 

2.2. Objetivos Específicos 

 

• Vegetação:  

 

- Determinar as concentrações de Hg total e a composição elementar e isotópica do 

C e do N em amostras provenientes de um experimento de decomposição de folhas 

de serapilheira das espécies Laguncularia racemosa, Rhizophora mangle e 

Avicennia germinans. 

 

• No sedimento:  

- Determinar as concentrações de Hg total e realizar a análise da composição 

elementar e isotópica do C e do N. 

• Na fauna:  

- Verificar os valores de Hg total e da composição isotópica e elementar do C e do N 

em três espécies de caranguejos com diferentes hábitos alimentares, Ucides 

cordatus, Aratus pisonii e Goniopsis cruentata. 
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3. JUSTIFICATIVA 

 Uma investigação da dinâmica do Hg entre os diferentes compartimentos do 

manguezal fornecerá subsídios importantes para uma melhor compreensão dos 

processos que envolvem a acumulação, a transferência e a biodisponibilidade do Hg 

neste importante ecossistema. A realização deste trabalho contribuirá ainda, juntamente 

a diversos estudos já realizados no estuário do rio Paraíba do Sul, para o entendimento 

da dinâmica de processos ecológicos na região, situando o manguezal no contexto de 

retenção e exportação do Hg na interface continente – oceano. Além disso, a 

investigação das concentrações do Hg nos caranguejos, considerados um dos 

componentes bióticos principais do ecossistema, será importante tanto para o contexto 

ecológico, verificando se os processos de bioacumulação e biomagnificação do Hg 

estão ocorrendo entre os níveis tróficos do ecossistema, quanto para o contexto da 

saúde humana, uma vez que uma das espécies estudadas é capturada comercialmente 

e consumida pela população da região. 

 

4. HIPÓTESES 

• A vegetação da floresta de mangue, com suas características fisiológicas e 

morfológicas, influencia na transferência do Hg para os diferentes 

compartimentos do ecossistema (sedimento e fauna). Isso ocorre devido à 

diferença entre as espécies vegetais quanto aos mecanismos fisiológicos para 

lidar com a elevada salinidade do ambiente. Assim, espera-se que as plantas 

classificadas como sal-excretoras apresentem concentrações de Hg maiores em 

suas folhas, possuindo maior influência na transferência de Hg via serapilheira 

para os compartimentos do que as plantas consideradas sal-excludentes. 

 

• As espécies de caranguejos apresentam diferentes concentrações de Hg no 

tecido muscular, devido aos seus hábitos alimentares distintos (herbivoria e 

onivoria), podendo ser observado o processo de biomagnificação do Hg e um 

fracionamento isotópico do Nitrogênio entre os níveis tróficos do manguezal do 

rio Paraíba do Sul. 
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5. MATERIAL E MÉTODOS 

 

5.1. Área de Estudo 

 

 A bacia do rio Paraíba do Sul (RPS) é um importante recurso hidrológico na 

região Sudeste do Brasil, abrangendo os Estados de São Paulo, Minas Gerais e Rio de 

Janeiro. A extensão percorrida é de 1.137 km desde a sua nascente, ao sul da Serra da 

Bocaina (parte da Serra do Mar) e Mantiqueira (ao norte), no Estado de São Paulo, até 

sua foz em Atafona, na região Norte do Estado do Rio de Janeiro (ICMBio, 2011). Um 

estudo temporal no RPS foi realizado por Ovalle et al. (2013), onde foram investigadas 

as variações a longo prazo (1997 a 2007) na hidroquímica de sua bacia, no município 

de Campos dos Goytacazes, através de estimativas dos fluxos anuais e identificando os 

fatores que os controlam. Muitas variáveis foram avaliadas durante o período de 

estudo, algumas diretamente relacionadas às estações do ano. Os resultados de longo 

prazo revelaram um cenário de eutrofização, que associado ao assoriamento do canal 

do rio no setor inferior da bacia, favoreceram um crecimento de algas quando a baixa 

precipitação prevalecia. Embora nesse período tenham ocorrido impactos relacionados 

às atividades antrópicas ao longo de toda a bacia, as águas do RPS apresentam forte 

resiliência e pode ser considerada fundamental para o abastecimento de água, bem 

como para as regiões estuarinas e para a cadeia alimentar do ambiente. 

 A região que compreende a bacia inferior do RPS possui um histórico de 

utilização do Hg, no final da década de 1970 e início da década de 1980, em duas 

atividades antrópicas. A primeira diz respeito à utilização de fungicidas 

organomercuriais no combate de pragas em plantios de cana-de-açúcar, que é 

considerado até os dias atuais como o principal produto agrícola da região. A segunda 

foi através do garimpo do ouro, que passou a ser utilizada em maio de 1987 sendo 

proibido no mesmo ano. Apesar do pouco tempo de duração, foi estimada para o 

período uma liberação anual de cerca de 150 kg de Hg para os rios da região (Lacerda 

et al., 1993).  

 O estuário do RPS, no Estado do Rio de Janeiro, possui o maior manguezal da 

região norte fluminense, com uma dimensão aproximada de 7,2 km2 (Bernini et al. 

2010). Sua floresta é constituída por Avicennia germinans (L.) Stearn., da família 

Aviceniaceae; Laguncularia racemosa (L.) Gaertn.f., da família Combretaceae e  
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Rhizophora mangle L., da família Rhizophoraceae. Apesar do registro de numerosas 

ações de degradação no manguezal do RPS, sua floresta ainda é considerada a mais 

preservada da região (Bernini & Rezende, 2004 ). 

 O presente estudo foi realizado no manguezal de Gargaú, no município de São 

Francisco do Itabapoana. Na área, foram estabelecidos três sítios de amostragem com 

pouca influência antrópica, previamente selecionados pelo trabalho de Bernini & 

Rezende (2011)b. Os sítios foram determinados em áreas dominantes em uma das três 

espécies vegetais típicas da floresta de mangue. O cálculo da dominância relativa (1) e 

densidade relativa (2) foram obtidos através das seguintes fórmulas (Bernini, 2008):  

(1)     DoR= ab x 100 
                   AB 
 
Onde: ab = área basal de uma espécie 

           AB = somatório da área basal de todas as espécies 

 

(2)     DR= ni x 100 
                  N 
 
Onde: ni = densidade de troncos de uma espécie 
           N = número total de troncos 
 
 

 Dessa forma, o Sítio 1 foi estabelecido em uma área com Laguncularia 

racemosa (100% de dominância relativa e 100% de densidade relativa), o Sítio 2 com 

Rhizophora mangle (75% de dominância relativa e 97% de densidade relativa) e o Sítio 

3 com Avicennia germinans (99% de dominância relativa e 98% de densidade relativa) 

(Figura 4).   
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Figura 4: Localização dos sítios de amostragem no manguezal do rio Paraíba do Sul, 

RJ.  
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5.2.  Amostragem e preparo das amostras  

 

5.2.1. Vegetação 

 

 Para a vegetação foram utilizadas amostras de folhas de serapilheira em 

decomposição obtidas pelo trabalho de Matos (2007). Em tal experimento, foram 

coletadas folhas amareladas e senescentes de L. racemosa, R. mangle e A. germinans 

no ano de 2006 nos mesmos sítios de amostragem do presente estudo.  Após 

coletadas, as folhas foram levadas ao laboratório, onde foram limpas e pesadas (peso 

úmido próximo à 30 g), sendo posteriormente acondicionadas em sacos de nylon (30 

cm x 35 cm) com malha de 1,0 mm de diâmetro. Tal acondicionamento permitiu a 

entrada de água e pequenos organismos, mas impossibilitou o consumo por 

organismos maiores, o que pode vir a acarretar em uma possível subestimação da 

degradação in situ, uma vez que a macrofauna é responsável pelo consumo de uma 

fração considerável dos detritos foliares (Huxham et al., 2010).  

 Após este processo, as amostras foram levadas para os respectivos sítios de 

amostragem, onde foram fixadas próximo as raízes das árvores, de forma que 

permanecessem em contato direto com o sedimento e a maré, simulando o processo 

natural de decomposição. O tempo de coleta analisado foi de 1, 7, 60, 120 e 183 dias 

de experimento, sendo que cada período de tempo possui três réplicas amostrais de 

campo.  

Posteriormente, as amostras foram novamente levadas ao laboratório onde 

foram lavadas com água destilada a fim de retirar o sedimento aderido e foram secas 

em estufa de circulação (60ºC por 72 horas). O cálculo da taxa de decomposição para 

cada período e a descrição do tratamento utilizado encontra-se no trabalho de Matos et 

al. (2012). 

 

5.2.2. Sedimento  

 

 A amostragem do sedimento foi realizada em junho de 2012, onde foram 

coletados quatro pontos de cada sítio de amostragem em diferentes distâncias da 

margem (5, 25, 45 e 75 metros), que foram estabelecidas de acordo com o tamanho 

específico de cada área. Para cada ponto, foram coletadas 5 amostras de sedimento 
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superficial (0-2 cm), que foram utilizadas como réplicas amostrais de campo. Dessa 

forma, para cada sítio foi obtido um n amostral total de 20.  

Após a coleta, as amostras foram levadas ao laboratório onde foram secas por 

liofilização. Posteriormente, os sedimentos foram separados na fração < 2,0 mm e 

homogeneizados em moinho de bolas (500 rpm durante 10 minutos). 

 

5.2.3. Fauna 

 

Dentre as espécies de caranguejo analisadas, Ucides cordatus é a única 

capturada com fins comerciais pelas comunidades tradicionais na região. Dessa forma, 

a amostragem utilizada no presente estudo foi baseada nas capturas comerciais, na 

Ilha do Pessanha, utilizando os exemplares capturados pelos pescadores para a 

comercialização, obtidos de uma única coleta em Fevereiro de 2012. Foram obtidos 70 

indivíduos adultos, sendo 67 machos e 3 fêmeas. Essa menor incidência de fêmeas na 

amostragem provavelmente está relacionada a portaria do IBAMA (2003), que proíbe 

em qualquer época do ano a comercialização de fêmeas ovígeras e de indivíduos de 

ambos os sexos com a largura da carapaça inferior a 6 cm. Tal aspecto reflete em uma 

seleção de caranguejos machos na captura pelos pescadores, que são animais maiores 

e de maior valor comercial. 

No laboratório, foram realizadas medições biométricas (comprimento, largura e 

altura cefalotorácica) de cada indivíduo, feitas com o auxílio de paquímetro em projeção 

linear (0,1 cm). O peso foi tomado em balança analítica com precisão de 0,01 g. Após 

este processo, os indivíduos foram agrupados em amostras compostas, formadas por 

cerca de dois a três caranguejos, agrupados de acordo com semelhanças em relação a 

largura da carapaça e ao peso. A amostra a ser analisada foi constituída apenas pelo 

tecido muscular. No total foi obtido um n amostral de 30.  

Já para as espécies Aratus pisonii e Goniopsis cruentata, as coletas foram 

realizadas manualmente diretamente nas árvores dos respectivos sítios de amostragem 

utilizados pelo presente estudo. Para o A. pisonii foram amostrados 375 indivíduos (152 

machos e 223 fêmeas) em três esforços de amostragem (Abril, Junho e Agosto) durante 

o ano de 2012 e para o G. cruentata foram obtidos 6 indivíduos (2 machos e 4 fêmeas). 

Essa diferença no número de indivíduos capturados se dá em virtude da grande de 
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Espécie Largura da Comprimento da Altura da Peso (g)
carapaça (mm) carapaça (mm) carapaça (mm)

Ucides Média ± DP 65 ± 3,80 49 ± 2,85 38 ± 3,38 107,65 ± 25,9
cordatus Mín - Máx 57 a 74 41 a 55 31 a 49 73,0 a 160,2
(n= 30)
Aratus Média ± DP 20 ±  2,67 20 ±  2,75 9 ±  1,78 4,23 ±  2,50
pisonii Mín - Máx 15 a 26 12 a 25 6 a 20 1,42 a 9,21
(n= 10)

Goniopsis Média ± DP 37 ± 3,51 31 ± 3,51 19 ± 2,65 22,99 ± 5,98
cruentata Mín - Máx 33 a 40 28 a 35 16 a 21 17, 27 a 29,2

(n= 3)

dificuldade de captura manual da espécie G. cruentata, uma vez que são indivíduos 

extremamente ágeis, com uma notável capacidade de fuga quando ameaçados. 

No próprio campo, os indivíduos coletados foram acondicionados em recipientes 

de isopores contendo gelo até o retorno ao laboratório, onde foram separados quanto 

ao sexo e foram submetidos ao mesmo tratamento descrito anteriormente para o U. 

cordatus. Os valores das medições biométricas e pesagem para as três espécies 

podem ser observados na Tabela 1.  

 

 
Tabela 1: Médias gerais das medições biométricas (largura, comprimento e altura da 
carapaça - mm) e peso (g) para as três espécies de caranguejos do manguezal do rio 
Paraíba do Sul. 

 
 

Devido ao pequeno tamanho de cada indivíduo de A. pisonii (média de 2 cm de 

largura da carapaça e peso médio de 4 g), foram necessários agrupar dezenas em uma 

única amostra, a fim de obter a massa mínima necessária para a realização de todas as 

determinações analíticas, principalmente para o Hg. Para o G. cruentata foram 

utilizados 2 caranguejos com características biométricas semelhantes para compor uma 

amostra. Para ambas as espécies utilizou-se apenas o tecido muscular para a análise. 

Ao final foi obtido um n amostral de 10 para o A. pisonii e de 3 para o G. cruentata e 30 

para Ucides cordatus. Após este processo, as amostras das três espécies foram 

liofilizadas, maceradas e homogeneizadas com auxílio de gral e pistilo para as 

posteriores análises químicas.  
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5.3. Determinações analíticas 

 

5.3.1. Granulometria 

 

 Uma alíquota de sedimento de cada amostra foi separada, após serem 

previamente peneiradas (< 2 mm) e liofilizadas, para a realização da distribuição 

granulométrica através do analisador de partículas (Shimadzu SALD-310). A partir dos 

resultados obtidos foram calculadas as porcentagens correspondentes a cada fração 

granulométrica (Tabela 2). 

 

 

Tabela 2: Frações granulométricas segundo escalas do MIT (Massachusetts Institute of 
Technology). 
 

 

 

 

 

 

 

 

5.3.2. Hg total no Material Vegetal 

 

A metodologia para a determinação do Hg total nas folhas em decomposição foi 

adaptada dos trabalhos de Rea et al. (2002) e Sheehan et al. (2005). No processo 

analítico foram pesadas 0,2 g de amostras previamente trituradas e homogeneizadas, 

onde foram posteriormente adicionados 4 mL de água MILI-Q, 2 mL de H2O2 e 6 mL da 

solução ácida contendo H2SO4/HNO3 (1:1). O processo de digestão foi efetuado em 

sistema fechado de microondas, do modelo Mars Xpress da CEM Corporation. O 

extrato final foi filtrado em papel Whatman 40, sendo aferido a 50 mL com água MILI-Q.  

A determinação analítica do Hg foi realizada no Analisador de Hg Quick Trace M-

7500 da CETAC-VARIAN, com limite de detecção do método de 1 ng.g-1. Para 

validação da metodologia empregada foi aceito um coeficiente de variação analítico 

Classificação Diâmetro
Areia grossa 0,6<d<2 mm
Areia média 0,2<d<0,6 mm
Areia fina 0,06<d<0,2 mm

Silte 0,06<d<0,004 mm
Argila d<0,004 mm
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inferior a 10% entre as réplicas e a exatidão calculada através do uso de padrão 

certificado externo (Apple Leaves) onde se obteve uma recuperação de 92%. As 

concentrações de Hg que representam os diferentes tempos de coleta do experimento 

foram obtidas através de médias das triplicatas presentes no campo. 

 

5.3.3. Hg total no Sedimento 

 

 Para a determinação do Hg total no sedimento, foi utilizada uma alíquota de 0,3 g 

previamente peneiradas (fração < 2 mm) e liofilizadas.  Foram adicionados 8mL de 

água régia (3 HCl: 1 HNO3), sendo os extratos posteriormente levados ao sistema de 

Microondas, modelo Mars Xpress (CEM), por 25 minutos (10min -Ramp  e 15min -Hold) 

a temperatura de 95 °C e potência de 1600w, metodologia adaptada de Santos et al. 

(2005). Após um resfriamento de 30 minutos, o extrato final foi filtrado em papel 

Whatman 40 e aferido até 50 mL com água Mili-Q. A determinação analítica do Hg-Total 

foi realizada no Analisador de Hg Quick Trace M-7500 da CETAC-VARIAN com limite 

de detecção de 0,4 ng.g-1. Para validação da metodologia foram realizadas triplicatas a 

cada 5 amostras, com  um coeficiente de variação analítico inferior a 10% entre as 

réplicas. Testes de exatidão para o Hg total utilizando padrão certificado estuarino 

(NIST – 1646) apresentou uma recuperação ≥ 87%. 

 

 

5.3.4. Hg total nos Caranguejos 

 

Para a determinação do Hg total nas amostras de caranguejos foi utilizado a 

metodologia baseada em Bastos et al. (1998). As análises para a espécie Ucides 

cordatus foram realizadas no Laboratório de Ciências Ambientais (LCA) na 

Universidade Estadual do Norte Fluminense. Já as análises das espécies Aratus pisonii 

e Goniopsis cruentata foram realizadas em colaboração com o Instituto de Ciências do 

Mar (LABOMAR), na Universidade Federal do Ceará.  

A metodologia de determinação do Hg total realizada pelo LABOMAR baseou-se 

na utilização de uma alíquota de 0,5 g da amostra previamente liofilizada. Em seguida, 

foi adicionado HNO3 (65%) nos tubos de teflon permanecendo por 1 hora. Após essa 

etapa as amostras foram levadas ao sistema de microondas (Mars Xpress – CEM 
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Corporation), por 30 minutos, a temperatura de 200 ºC e potência de 800 W. 

Posteriormente foram adicionados 1 mL de H2O2. Os extratos foram aferidos com água 

MILI-Q em balão volumétrico de 100 mL. A determinação analítica foi realizada no 

Espectrofotômetro de Absorção Atômica por geração de vapor frio – CVAAS (modelo 

NIC RA-3 da NIPON), com um limite de detecção da técnica de 0,03 ng.g-1. Foram 

realizadas quadruplicatas de cada amostra, com um coeficiente de variação analítico 

inferior a 10% entre as réplicas. Para testes de exatidão do método obtidos pelo 

LABOMAR foi utilizado o material biológico certificado NIST 2976 Mussel Tissue, com 

uma recuperação média de 110%. 

Já para a metodologia de extração adaptada de Bastos et al. (1998) realizada no 

LCA, foi utilizado uma alíquota de 0,4 g de tecido muscular liofilizado dos caranguejos, 

onde foram adicionados 1 mL de H2O2 30% (em gelo) e em seguida adicionou-se 3 mL, 

em etapas de 1 mL, de uma solução de H2SO4(conc)/HNO3(conc) (1:1). Após essa etapa os 

tubos foram levados para o bloco digestor à 60 ºC até completa solubilização. 

Posteriormente adicionou-se 5 mL de KMnO4 (5%) e aqueceu-se à 60 ºC em bloco 

digestor por 30 minutos. Após o resfriamento, as amostras foram tituladas com solução 

de cloreto de hidroxilamina (12%) até o ponto de viragem e filtradas. Aferiu-se o volume 

a 20 mL utilizando-se água Mili-Q. A determinação analítica foi realizada no Analisador 

de Hg Quick Trace M-7500 da CETAC, com um limite de detecção da técnica de 1 ng.g-

1. Foram realizadas triplicatas a cada 5 amostras, com um coeficiente de variação 

analítico inferior a 10% entre as réplicas. Testes de Exatidão do método realizados no 

LCA foram realizados utilizando o padrão de referência para peixes (DORM 2), com 

uma recuperação ≥ 90%. 

 

5.3.5. Composição Elementar e Isotópica do Carbono e do Nitrogênio 

 

Para a determinação elementar e isotópica, as amostras foram devidamente 

pesadas em cápsulas de estanho apropriadas, utilizando 2 mg para amostras de 

serapilheira, 0,5 mg para as amostras dos caranguejos e 10 mg para o sedimento. As 

razões isotópicas foram determinadas em Espectrômetro de Massa Isotópica Thermo 

Finnigan Delta V Advantage acoplado ao Analisador Elementar Flash 2000 (Organic 

elemental analyzer - Thermo Scientific). Para a determinação Elementar os valores são 

expressos em percentual (%), sendo a precisão obtida com três repetições, realizadas a 
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cada 20 amostras. O nível de reprodutibilidade analítica dentro da mesma amostra foi 

acima de 95 %. O limite de detecção para C e N foram 0,05 %, 0,02 %, 

respectivamente (Meyers, 1994). Para a Composição Isotópica do C e do N os 

resultados são obtidos inicialmente relativos a padrões de trabalho para depois serem 

expressos em relação ao carbonato da formação Pee Dee (Belemnite) para δ 13C (‰) e 

em relação ao N2 atmosférico para δ 15N (‰). A precisão da análise é de 0,1‰. 

(Kennedy et al., 2005; Meyers, 1994; Cloern et al., 2002). 

 

 

5.4. Tratamento Estatístico 

 

 Para os dados referentes às concentrações de Hg, composição isotópica e 

elementar nas diferentes áreas de estudo, primeiramente, foi realizado o teste de 

Kolmogorov - Smirnov para avaliar as premissas da análise de variância 

(homocedasticidade e normalidade). No entanto, como as premissas não foram aceitas 

(normalidade), foi realizado o teste não paramétrico de Kruskall-Wallis para averiguar 

diferenças significativas, seguido do Teste de Dunn. Os testes foram realizados no 

programa Statistica 7.0 e GraphPad Prism 5 Demo. Foi realizada correlação de 

Spearman (não paramétrico), a fim de se verificar correlações entre as variáveis 

consideradas relevantes, utilizando o programa Statistica 7.0. 
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6. RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

6.1. Vegetação 

 

A variação média de Hg total nas folhas de serapilheira durante o processo de 

decomposição está representada na Figura 5. No geral todas as espécies 

apresentaram aumento nas concentrações de Hg, com os valores variando de 54 a 346 

ng.g-1 (165 ± 62 ng.g-1) para L. racemosa, 98 a 244 ng.g-1 (150 ± 90 ng.g-1) para R. 

mangle e 73 a 417 ng.g-1 (220 ± 159 ng.g-1) para A. germinans. O aumento da 

concentração do Hg demonstra que este elemento está associado aos compostos mais 

estáveis assim como uma incorporação por parte da comunidade microbiana presente 

no material em decomposição, uma vez que os fungos são conhecidos por 

sequestrarem Hg e outros metais, como zinco e cádmio (Rasmussen et al., 1991; 

Moore et al., 1995). 
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Figura 5: Concentrações médias de Hg total nas folhas de serapilheira durante o 
processo de decomposição. 
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Dentre as espécies estudadas, A. germinans foi a que apresentou as maiores 

concentrações de Hg, seguida por L. racemosa e R. mangle. Este mesmo padrão foi 

observado por Fragoso (2011) quando analisou a concentração de Hg na fração folhas 

da serapilheira. Este trabalho utilizou como amostras folhas de serapilheira obtidas pelo 

estudo de Bernini & Rezende (2011)a. Em cada sítio de amostragem (os mesmos 

utilizados no presente estudo) foram instaladas cestas coletoras suspensas a 1,3 m do 

sedimento, não permitindo o contato diário com a maré. A serapilheira depositada nos 

coletores foi amostrada quinzenalmente durante um ano. Os valores médios de Hg para 

as folhas de serapilheira foram de 53 ± 3,7 (12 a 75 ng.g-1); 21 ± 2,0 (4,9 a 37 ng.g-1) e 

18 ± 1,4 (2,5 a 35 ng.g-1) para A. germinas, L. racemosa e R. mangle, respectivamente. 

Tais valores encontram-se abaixo dos observados para as folhas de serapilheira em 

processo de decomposição. Tal diferença poderia ser justificada pelas fontes potenciais 

de Hg para ambas as amostras.  Para as folhas dispostas sob o dossel e, 

consequentemente para as folhas de serapilheira, a atmosfera é considerada a principal 

fonte de entrada do Hg, através dos processos de deposição seca e úmida (Grigal, 

2002; Rea et al., 2001; St. Lois et al., 2001), já para o material em decomposição no 

ambiente, fontes adicionais de enriquecimento de Hg devem ser consideradas, uma vez 

que o material encontra-se em contato direto com o sedimento e a maré.  

 O aumento nos valores de Hg durante a decomposição de serapilheira também 

foi registrado por outros trabalhos. Demers et al. (2007) quantificou tais valores em dois 

tipos de florestas nos EUA, em espécies decíduas e coníferas, durante 750 dias de 

experimento. O enriquecimento na concentração de Hg total foi de 141% (57 a 119 

ng.g-1) em folhas decíduas e de 128% (39 a 89 ng.g-1) em coníferas. Padrões 

semelhantes foram reportados por Hall & St. Louis (2004) em 800 dias de experimento, 

onde a variação foi de 247% (7 a 41 ng.g-1) em espécies decíduas e de 137% (14 a 35 

ng.g-1) em coníferas. Os autores atribuíram o acréscimo nos valores de Hg ao aumento 

da comunidade microbiana (fungos e bactérias) no material em decomposição. Para 

ambos os trabalhos as concentrações de Hg foram ligeiramente inferiores ao observado 

pelo presente estudo. No entanto, um dos aspectos que diferem o ecossistema de 

manguezal dos ecossistemas florestais terrestres é a influência diária da maré, o que 

pode contribuir para uma maior carga de Hg no material em decomposição, através do 

processo de deposição de material particulado fino na superfície das folhas, assim 

como para a lixiviação de matéria orgânica mais lábil. As concentrações de Hg total no 
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material particulado fino (MPS-F) no RPS foram obtidas pelos trabalhos de Marques 

(2010), com valores médios de 226 ± 121 ng.g-1 para a área de manguezal e Almeida et 

al. (2007), com uma concentração média de Hg de 189 ± 25 ng.g-1 na porção inferior do 

RPS. Além disso, a fração coloidal também pode vir a ser retida junto ao material em 

decomposição através do processo de adsorção ou floculação, contribuindo para o 

enriquecimento de Hg nas folhas. No trabalho de Almeida et al. (2007), embora em 

menor proporção que o MPS-F, a fração coloidal foi a que apresentou as maiores 

concentrações de Hg, variando de 470 a 740 ng.g-1. 

 O trabalho de Pokharel & Obrist (2011) realizou dois experimentos, no laboratório 

e no campo, utilizando quatro tipos florestais diferentes dos EUA. No laboratório, as 

amostras ficaram sob condições controladas na qual se minimizou a adsorção adicional 

de Hg proveniente da atmosfera e de outras fontes. Já no campo, amostras similares de 

serapilheira ficaram expostas na área de coleta usando sacos de decomposição 

específicos (“litterbags”) por um período de 1 ano. Os resultados mostraram que as 

concentrações de Hg aumentaram significativamente em todas as espécies estudadas 

(laboratório e campo), havendo um enriquecimento de Hg de até 65% nas amostras do 

campo comparado às encubadas pelo mesmo período no laboratório, indicando uma 

possível adsorção adicional de Hg proveniente da atmosfera. Além disso, todas as 

espécies mostraram diferenças quanto à acumulação de Hg ao longo do processo de 

decomposição, sugerindo que a emissão, retenção e adsorção de Hg são dependentes 

do tipo de serapilheira, ou seja, da qualidade da matéria orgânica. 

Com relação à composição elementar das amostras, pode-se observar uma 

diminuição no teor de carbono orgânico (CO) para todas as espécies a partir do 

segundo mês de degradação (Figura 6 a). Uma diminuição mais acentuada nos valores 

de CO foi observada para a espécie A. germinans variando de uma média de 45,5 ± 

1,2% no 1º dia para 15,5 ± 2,9% com 183 dias de experimento. Seguido pela R. 

mangle, que variou de 42,6 ± 5,9% a 19,6 ± 5,2% e, L. racemosa variando de 41,7 ± 

1,1% a 32,4 ± 3,5%. Dittmar & Lara (2001) constataram uma perda de cerca de 75% de 

CO em escalas de semanas, que foi atribuída principalmente aos processos de 

lixiviação e mineralização da matéria orgânica. Twilley et al. (1997) observaram uma 

perda de 20-40 % de CO da serapilheira em decomposição em um período de 10-14 

dias, associada principalmente a lixiviação pela água do mar. 
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Em relação ao conteúdo de nitrogênio total (N total), durante a degradação da 

serapilheira pode ser observada tendência de aumento durante o experimento, com 

queda no último mês para A. germinans (Figura 6 b). Esse enriquecimento nos valores 

pode estar associado ao aumento da colonização microbiana (fungos e bactérias) sob o 

material em decomposição, favorecendo os processos de fixação do N2 atmosférico e 

imobilização do N, a qual é mediada por atividade microbiana do N inorgânico para a 

forma orgânica durante a decomposição da serapilheira (Twilley et al., 1986; 

Fourqurean & Schrlau, 2003; Goneea et al., 2004). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



 

  
  45 

  

   

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figura 6: Teores de Carbono Orgânico (a) e Nitrogênio total (b) nas folhas de 
serapilheira em decomposição. 
 

 

Dentre as espécies, A. germinas foi a que apresentou os maiores valores de N 

total (0,86 ± 0,16 %; média ± desvio padrão), seguido por L. racemosa (0,72± 0,19 %) e 

R. mangle (0,67 ± 0,19 %). Esse padrão no conteúdo de N entre as espécies também 
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foi observado tanto para folhas de serapilheira na região (Ribas, 2007; Passarelli, 2011) 

quanto para folhas adultas, ou seja, folhas coletadas diretamente das árvores (Bernini, 

2003; Bernini et al., 2006). Segundo Popp et al (1984), o maior teor de N observado em 

A. germinans pode ser devido ao maior acúmulo do soluto glicinbetaína no citoplasma, 

que é rico em nitrogênio, como parte de seu mecanismo de tolerância aos sais. 

O maior conteúdo de N apresentado por A. germinans, por sua vez, refletiu em 

uma razão (C:N)a menor (53 ± 6), comparado a L. racemosa (67 ± 8) e R. mangle (72 ± 

9). Durante a decomposição, todas as espécies apresentaram uma diminuição da razão 

(C:N)a (Figura 7). A razão (C:N)a pode ser utilizada como indicativo para o grau de 

degradação da serapilheira e em muitos trabalhos tem sido observada diminuição da 

razão (C:N)a com o aumento do estágio de decomposição (Fourqurean & Schrlau, 2003; 

Fioretto et al, 2005; Koch et al., 2010; Pokharel & Obrist, 2011). Tal diminuição pode ser 

explicada por um enriquecimento de N por parte dos microorganismos nas folhas em 

decomposição, por meio da fixação do N2 e imobilização bacteriana e, principalmente, 

pelos processos de lixiviação e respiração, que poderiam ocasionar uma liberação 

rápida de C na forma de CO2 (Dittmar & Lara, 2001; Fourqurean & Schrlau, 2003; 

Fioretto et al, 2005). Além disso, é válido ressaltar que a razão (C:N)a pode sofrer a 

influência de outros processos, como amonificação, nitrificação e desnitrificação 

(Gonneea et al., 2004). 
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Figura 7: Variação da razão (C:N)a durante o processo de decomposição das folhas de 
serapilheira. 
 

 

 De forma geral, observa-se maior taxa de decomposição em folhas que 

apresentam maior conteúdo de N e menor razão (C:N)a (Twilley et al., 1986; Mckee & 

Faulkner, 2000). No presente estudo, tais características foram observadas para a 

espécie A. germinans. Esses resultados estão de acordo com o padrão descrito por 

Matos et al. (2012), o qual avaliou as taxas de decomposição nas folhas de serapilheira 

das mesmas espécies no manguezal do RPS, destacando A. germinans como a 

espécie que apresentou a maior taxa de decomposição (k=1,95) e o menor tempo de 

meia-vida (64 dias), ou seja, o tempo necessário para que ocorra a decomposição de 

50% de suas folhas. 

  Foi verificada relação negativa e significativa entre a razão (C:N)a e as 

concentrações de Hg total nas folhas de serapilheira durante a decomposição (R2= 

0,669, n=15, p<0,01 para A. germinans, R2= 0,650, n=15, p<0,01 para R. mangle e R2= 

0,438, n=15, p<0,01 para L. racemosa) (Figura 8). Isto mostra que os maiores valores 

de Hg encontram-se associados ao material que apresenta uma menor razão (C:N)a, o 

que corresponde as fases finais do experimento de decomposição (Figura 6 e 7). Essa 

associação sugere que o crescimento da comunidade microbiana (fungos e bactérias) 
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que ocorre no material decomposto contribui tanto para o aumento nos valores de N e, 

assim, acarretando em diminuição da razão (C:N)a, quanto para enriquecimento nas 

concentrações de Hg com o decorrer do tempo.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figura 8: Relação entre o Hg total e a razão (C:N)a nas folhas de serapilheira em 
decomposição. (a) Avicennia germinans, (b) Rhizophora mangle e (c) Laguncularia 
racemosa. 
 

 

 Em relação à composição isotópica do C (δ13C) durante o processo de 

decomposição, a espécie L. racemosa apresentou uma assinatura mais leve (-

30,43±3,11‰), enquanto A. germinans valores mais pesados (-27,16±0,78‰), com R. 

mangle apresentando uma assinatura intermediária (-29,21±3,01‰) (Figura 9). Para os 

isótopos de N (δ15N), A. germinans obteve valores mais pesados (6,05±0,72‰) que L. 

racemosa (4,23±0,60‰) e R. mangle (4,18±0,86‰). Todas as espécies apresentaram 

diferenças significativas entre si quanto à assinatura isotópica do C (Teste de Kruskall-

Wallis H45= 28,80, p<0,0001, seguido pelo Teste de Dunn) (Figura 10). Para os isótopos 

de N a espécie A. germinans diferiu estatisticamente das demais (Kruskall-Wallis H45= 
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25,21, p<0,0001, seguido pelo Teste de Dunn) (Figura 10), provavelmente associado ao 

maior conteúdo de N apresentado por essa espécie.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 9: Composição isotópica do Carbono (a) e do Nitrogênio (b) nas folhas de 
serapilheira durante a decomposição. 
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Figura 10: Valores de mediana para a composição isotópica do Carbono (a) e do 
Nitrogênio (b) na serapilheira em decomposição de L. racemosa (Espécie 1), R. mangle 
(Espécie 2) e A. germinans (Espécie 3). Letras diferentes indicam diferenças 
significativas.  
 

 

A perda inicial da biomassa vegetal durante a decomposição da matéria orgânica 

é atribuída primeiramente ao processo de lixiviação de compostos solúveis em água 

(Benner et al., 1990; Kalbitz et al., 2006; Klotzbücher et al., 2011), havendo perda 

preferencial dos compostos lábeis, como os aminoácidos, que são enriquecidos com 

átomos 13C, contribuindo, dessa forma, para que a matéria orgânica remanescente se 

torne enriquecida em átomos 12C (Twilley et al., 1997; Wakeham et al., 1997). Isto 

poderia estar contribuindo na diminuição de δ13C durante as fases iniciais da 

degradação da serapilheira. Além disso, após a lixiviação a perda de biomassa se torna 

menor e o remanescente foliar passa a ser constituído basicamente por 

polissacarídeos, como celulose e hemicelulose e, lignina (Benner et al., 1990; 

Klotzbücher et al., 2011). Em longo prazo, há predominância da lignina em relação aos 

polissacarídeos, contribuindo para que a assinatura isotópica do C se torne mais 

negativa, uma vez que na molécula de lignina os átomos 13C são reduzidos (Benner et 

al, 1987; Kalbitz et al., 2006; Klotzbücher et al., 2011). 

De maneira geral, a continuidade do processo de decomposição da serapilheira 

é regulada pela degradação da molécula de lignina, uma vez que suas unidades 
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estruturais são relativamente fortes, geralmente ligadas por pontes C-C, éster-C e éter-

C, fazendo com que a lignina seja relativamente resistente a degradação microbiana, o 

que leva à sua preservação por muito mais tempo que outras formas de matéria 

orgânica primária (Hedges & Ertel, 1982; Thevenot et al., 2010; Klotzbücher et al., 

2011). Dessa forma, a lignina pode ser caracterizada como um material recalcitrante 

seletivamente conservado (Klotzbücher et al., 2011). Seu grau de degradação pode ser 

controlado por condições ambientais, como pH e temperatura, principalmente por 

influenciar os microorganismos decompositores presente no ecossistema (Middleton & 

Mckee, 2001; Thevenot et al., 2010). 

O conteúdo de lignina presente nas amostras pode ser representado 

quantitativamente pelo λ8, que é constituído pelo somatório dos fenóis siríngicos (S), 

vanílicos (V) e cinâmicos (C) (Thevenot et al., 2010). A perda dos fenóis derivados da 

lignina pode ser relacionada à taxa de decomposição do tecido vegetal, quando no 

geral uma espécie com processo de degradação mais acelerado tenderia a possuir λ8 

menor ou ter perda maior dos fenóis derivados da lignina. Lima (2013) caracterizou os 

fenóis de lignina nas folhas de serapilheira provenientes do mesmo experimento de 

decomposição que foi utilizado no presente estudo para as três espécies vegetais do 

manguezal do rio Paraíba do Sul. Em tal estudo, A. germinans apresentou valor inicial 

de λ8 maior que as demais espécies. No entanto, ao se comparar a perda dos fenóis de 

lignina através dos valores iniciais e finais do λ8, foi verificado uma maior perda dos 

fenóis de lignina para A. germinans, com uma diferença no λ8 de aproximadamente 3 

mg/100 mg CO, indicando uma decomposição mais acelerada. Para R. mangle foi 

observada menor diferença no λ8 (~1,2 mg/100 mg CO) e L. racemosa apresentou 

aumento no λ8 de cerca de  0,7 mg/100 mg CO. Neste sentido, ao se comparar com os 

dados de decomposição para cada espécie apresentados por Matos et al. (2012), que 

verificou uma maior taxa de decomposição para A. germinans, seguida por R. mangle e 

L. racemosa. Pode ser observada uma associação entre a taxa de decomposição e a 

perda dos fenóis de lignina somente para A. germinans. No entanto, os resultados de 

λ8 são expressos em relação ao teor de CO na amostra e não em relação à massa, e 

quando se compara com o conteúdo de CO nas respectivas amostras (Figura 6), o que 

se observa é que a ordem de decaimento entre as espécies segue a mesma tendência 

(A. germinans > R. mangle > L. racemosa).  
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Com relação aos isótopos de N, a sua interpretação no tecido vegetal se torna 

muito mais complexa que a assinatura isotópica do C devido às inúmeras fontes de N 

disponíveis para as plantas. Provavelmente, por se tratar de um elemento limitante, as 

plantas desenvolveram ao longo de seu processo evolutivo diversos mecanismos a fim 

de aproveitar as diferentes fontes de N disponíveis no ambiente. Dessa forma, as 

plantas são capazes de receber tanto o N proveniente da atmosfera, por meio da 

fixação biológica ou por processos de deposição atmosférica, quanto das várias formas 

possíveis de N presente no solo/sedimento, inclusive o N orgânico (Martinelli et al., 

2009). Diferenças na disponibilidade de N em se tratando de pequenas escalas 

espaciais também causam o fracionamento do δ15N (Mckee et al., 2002). 

Durante a decomposição da serapilheira, pode-se observar uma tendência de 

assinatura isotópica mais leve do N (Figura 8b). Diversos processos podem estar 

contribuindo para a diminuição do δ15N, como a imobilização do N pelos 

microorganismos, a fixação do N2 atmosférico pelas bactérias, o qual possui um sinal 

isotópico de 0‰  e também uma assimilação do nitrogênio inorgânico dissolvido (NID) 

durante a decomposição. Além disso, pode estar ocorrendo um processo de 

remineralização seletiva do N isotopicamente mais pesado (Currin et al., 1995; Caraco 

et al., 1998; Fourqurean & Schrlau, 2003). 

A dimuinuição nos valores de δ15N também foi observada nos trabalhos de Currin 

et al. (1995), estudando a espécie Spartina alterniflora, e por Fourqurean & Schrlau 

(2003), estudando folhas de R. mangle durante um ano de decomposição. Os autores 

associaram a diminuição da composição isotópica ao processo de fixação biológica do 

N2 e à imobilização de fontes ambientais de N pela microbiota. Entretanto, Caraco et al. 

(1998) observaram um aumento tanto nos valores de N quanto nos de δ15N, 

acompanhado por uma diminuição da δ13C na espécie Quercus rubrum. As diferenças 

observadas entre os trabalhos podem estar associadas as fontes distintas de N 

disponíveis em cada ambiente, no caso de Caraco et al. (1998), os autores associaram 

as alterações ao N liberado de compostos como o nitrato (NO3
-) e o amônio (NH4

+) 

dissolvidos na água do rio, que possuem um sinal isotópico mais pesado. Além disso, a 

assinatura isotópica do N no manguezal também pode ser influenciada pela alternância 

de inundação do substrato. Uma vez que, as variações de maré podem prejudicar o 

processo de mineralização da matéria orgânica e, consequentemente, dificultar os 

processos de nitrificação e desnitrificação. Dessa forma, a matéria orgânica presente no 
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sedimento se tornaria pouco enriquecida em átomos de 15N, contribuindo para um 

menor δ15N. Entretanto, é descrito que na superfície do sedimento o N encontra-se 

presente principalmente na sua forma orgânica e, portanto, tais reações não teriam 

efeito (Twilley et al., 1986; Martinelli et al., 2009). 

  

   

6.2. Sedimento 

 

 No manguezal do RPS há predominância de sedimentos finos em todas as áreas 

analisadas (Figura 11), com a fração silte-argila (d<63µm) variando de 73 a 85% no 

sítio 1, com dominância em L. racemosa; de 59 a 74% no sítio 2, dominante em R. 

mangle e de 76 a 89% no sítio 3, dominante em A. germinans. No  restante do 

sedimento pode ser observado o predomínio das frações de areia fina e areia muito 

fina, embora em algumas distâncias amostradas possam ser observadas uma pequena 

proporção de partículas mais grosseiras. 

 A biogeoquímica dos ambientes de manguezal propicia condições favoráveis 

para a retenção de metais (Sadiq & Zaidi, 1994; Tam & Wong, 1995, Silva et al., 2003). 

Neste sentido, um dos aspectos característicos do ecossistema é o elevado teor de 

sedimentos finos, e os metais, por sua vez, apresentam tendência clara de associação 

com a fração silte - argila, a qual possui maior área superficial e consequentemente 

maior capacidade de adsorsão dos metais, inclusive o Hg (Siqueira et al., 2004; 

Bianchi, 2007). Essa tendência foi verificada no manguezal de estudo através de uma 

relação positiva significativa entre conteúdo de Hg total e a fração silte-argilosa do 

sedimento de cada sítio (Figura 12). Vários trabalhos em regiões estuarinas têm 

relatado a associação do Hg total com a fração silte-argilosa (Kehrig et al., 2003; 

Sanders et al., 2008; Araújo et al., 2010; Azevedo et al., 2011). Outra relação 

significativa foi observada entre os valores de Hg total e o conteúdo de CO (rs= 0,932, 

n=20, p<0,05 no sítio 1; rs= 0,839, n=15, p<0,05 no sítio 2; rs= 0,628, n=20, p<0,05 no 

sítio 3). Esta correlação positiva e significativa sinaliza para a importância da matéria 

orgânica na acumulação e distribuição do Hg na matriz sedimentar do manguezal do 

RPS. Outros estudos em estuários também observaram o mesmo padrão (Marchand et 

al., 2006; Oliveira et al., 2007; Almeida & Souza, 2008). 
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Figura 11: Distribuição das frações granulométricas do sedimento para cada distância 
da margem dos sítios de amostragem do manguezal do rio Paraíba do Sul. 
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Figura 12: Relação entre o Hg total e a fração silte-argila do sedimento do Sítio 1 (L. 
racemosa), do Sítio 2 (R. mangle) e do Sítio 3 (A. germinans) do manguezal do rio 
Paraíba do Sul. 
 

 

As concentrações médias de Hg total no sedimento das diferentes áreas 

amostradas estão representadas na Figura 13. Os valores médios de Hg 

correspondente ao Sítio 1 (L. racemosa) foram de 81 ± 32 ng.g-1 (20 a 120 ng.g-1); para 

o Sítio 2 (R. mangle) foram de 62 ± 15 ng.g-1 (37 a 92 ng.g-1) e para o Sítio 3 (A. 

germinans) de 110 ± 16 ng.g-1 (78 a 129 ng.g-1). Não foi observado um padrão das 

concentrações de Hg com a distância da margem de cada sítio. Dentre as áreas, o Sítio 

3 dominante em A. germinans, apresentou as maiores concentrações de Hg diferindo 

estatisticamente dos demais (Kruskall-Wallis H55=23,67, p<0,0001 e Teste de Dunn) 

(Figura 14). 
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Figura 13: Concentrações médias de Hg total nos sedimentos amostrados em 
diferentes distâncias da margem do Sítio 1 (L. racemosa), do Sítio 2 (R. mangle) e do 
Sítio 3 (A. germinans) do manguezal do rio Paraíba do Sul.  
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 14: Valores de mediana para as concentrações de Hg total nos sedimentos dos 
do Sítio 1 (L. racemosa), do Sítio 2 (R. mangle) e do Sítio 3 (A. germinans) do 
manguezal do rio Paraíba do Sul. Letras diferentes indicam diferenças significativas.  
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No processo de distribuição e transporte do Hg na interface continente – oceano, 

o manguezal pode ser apontado como área de retenção e transformação do Hg, em 

virtude dos aspectos característicos próprios do sedimento do ecossistema (elevado 

teor de sedimentos finos, de matéria orgânica). Na região do presente estudo isso foi 

investigado pelo trabalho de Araújo (2009), que avaliou a distribuição do Hg total em 

sedimentos da interface continente-oceano na Bacia de Campos, englobando diferentes 

regiões do RPS (porção fluvial, manguezal, estuário principal e estuário secundário) e 

da margem continental (isóbatas de 750 a 1950 m de profundidade). Os resultados 

apresentados para o RPS apontam as maiores concentrações de Hg para os 

sedimentos do manguezal, com uma média de 73 ng.g-1, semelhante ao que foi 

reportado neste estudo. Depois do manguezal, as maiores concentrações foram obtidas 

na porção fluvial (56 ng.g-1), seguida pelo estuário secundário (30 ng.g-1) e estuário 

principal (15 ng.g-1), enquanto na margem continental os valores de Hg variaram de 10 

a 27 ng.g-1.  Esses dados indicam que o manguezal do RPS está atuando na retenção 

do Hg na região de estudo, enquanto a zona estuarina está agindo como um sumidouro 

de Hg para o ambiente marinho adjacente. No entanto, é provável que processos de 

deposição atmosférica e emissões do assoalho marinho estejam atuando como fontes 

mais representativas de Hg para a margem continental da Bacia de Campos do que a 

influência direta das águas do RPS (Araújo et al., 2010). 

Nos sedimentos dos ecossistemas, é possível realizar uma estimativa do grau de 

mobilidade do Hg e do seu potencial ecotoxicológico no ambiente através de estudos 

com o fracionamento geoquímico do metal (Martin-Doimeadios et al., 2000; Bloom et 

al., 2003). A fração reativa em HCl 1M permite a extração dos metais que se encontram 

retidos às partículas dos sedimentos em sítios de troca catiônica, que estejam 

fracamente complexados a matéria orgânica, associados a carbonatos e sulfetos 

(principalmente em suas formas mais estáveis), e que estejam adsorvidos e/ou 

coprecipitados a óxidos e hidróxidos de Fe e Mn (Leventhal & Taylor, 1990; Di Toro et 

al., 1990). Na região do presente estudo, o fracionamento geoquímico do Hg total foi 

realizado por Araújo (2009). Os dados demonstraram que a maior parte do metal 

encontra-se associado à porção fracamente ligada (60 – 70%), sendo a fração 

fortemente ligada menos representativa (30 a 40%). Em escala regional, isto pode vir a 

representar uma fonte importante dentro do processo de ciclagem biogeoquímica do 

Hg, uma vez que, alterações físico- químicas eventuais de variáveis como pH, potencial 
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redox (Eh), força iônica e concentração de agentes complexantes, podem promover a 

liberação seletiva do Hg no ambiente (Dmitriw et al., 1995; Shi et al., 2005).  

Um aspecto importante a ser considerado na interface continente – oceano é a 

dinâmica de transporte dos metais no ambiente. Neste sentido, o estudo realizado por 

Almeida et al. (2007) na bacia inferior do RPS em regime de alta e baixa vazão, reforça 

a hipótese que o Hg tende a migrar na paisagem preferencialmente associado às 

formas particuladas e a matéria orgânica, sendo o principal agente transportador em 

base volumétrica o material particulado em suspensão fino (MPSfino) 

(0,1µm<MPSfino<63µm), correspondendo de 68 a 97% do Hg particulado na coluna 

d’água. Isso também foi observado pelo trabalho de Marques (2010) no RPS, com uma 

concentração média de Hg no MPSfino de 226 ± 121 ng.g-1. Entre as diferentes frações, 

o MPSfino está presente em maior proporção, sendo importante no transporte do Hg 

para regiões próximas, já a fração coloidal é a que apresenta as maiores concentrações 

de Hg e é capaz de percorrer maiores distâncias antes de ser depositada, como 

reportado por Almeida et al. (2007), sendo considerada, portanto, a mais importante no 

transporte do Hg para regiões mais distantes da costa. Entretanto, provavelmente 

outras fontes de Hg para a margem continental sejam mais representativas do que as 

águas do RPS, como citado anteriormente. 

As concentrações de Hg obtidas no manguezal do presente estudo no geral 

assemelham-se aos valores reportados para regiões estuarinas consideradas de pouca 

influência antrópica, sendo inferiores a regiões próximas a grandes centros urbanos, 

complexos industriais ou que recebem outras fontes pontuais de contaminação por Hg, 

como pode ser observado na Tabela 3. 
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Tabela 3: Valores médios de Hg total em sedimentos superficiais em diferentes 
ecossistemas de manguezal. 

 

 

Os valores do presente estudo encontram-se dentro da faixa de concentração 

observada por Araújo (2009) no manguezal do RPS e ligeiramente superiores aos 

observados por Kannan et al. (1998), Vilhena et al. (2003), Silva et al. (2003) e Sanders 

et al. (2008). Tais trabalhos sugerem que as respectivas regiões de estudo não 

encontram-se contaminadas por Hg, com valores comparados aos níveis de base em 

escalas locais e regionais. O trabalho de revisão de Marins et al. (2004) considera 

concentrações de Hg de 15 a 30 ng.g-1 como níveis de background para sedimentos 

costeiros no Brasil e Silva et al. (2003) relatam valores médios de background de 30 

ng.g-1 em perfis de 20 a 30 cm de profundidade. 

 Trabalhos realizados em manguezais brasileiros localizados em regiões que 

recebem alguma fonte de contaminação pontual de Hg provenientes, por exemplo, de 

complexos industriais e portuários, obtiveram concentrações superiores ao encontrado 

pelo presente estudo. O trabalho de Hortellani et al. (2005) alcançou valores de Hg 

superiores a 1000 ng.g-1, entretanto o estuário de Santos, localizado no Estado de São 

Local Hg total (ng.g- 1 ) Referência 

 81 (20 a 120) - Sítio 1 

  Manguezal do RPS   62 (37 a 92) - Sítio 2 Este Estudo 

110 (78 a 129) - Sítio 3 

Manguezal do RPS 73 (5 a 117) Araújo (2009) 
Manguezal do rio Marapanin / PA 31 Vilhena et al. (2003) 

Baía de Guaratuba, PR 12 a 36 Sanders et al. (2008) 
Flórida / EUA 20 (1 a 219) Kannan et al. (1998) 

Floresta Experimental de Itacuruçá 39 Silva et al. (2003) 
Baía de Sepetiba, RJ (22 a 60) 

Manguezal do Jardim Gramacho 260 a 890 Machado et al. (2002) 
Duque de Caxias, RJ 

Sistema Estuarino de Santos e 40 a 1190 Hortellani et al. (2005) 
São Vicente, SP 

Manguezal de Jequiá 520 a 2380 Kehrig et al. (2003) 
Baía de Guanabara, RJ 

Baía de Guanabara, RJ 870 Covelli et al. (2012) 
(<100 a 3220) 

13 manguezais na China 189 Ding et al. (2009) 
(26,1 a 468) 

6 manguezais na China 225 Ding et al. (2011) 
Estuário do rio Jiulong, China 350 Wu et al. (2011) 
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Paulo, é conhecido por possuir o maior porto da América Latina em seus arredores, 

sofrendo ainda com impactos provenientes de atividades industriais e com depósitos de 

resíduos sólidos e esgoto. Da mesma forma, Kehrig et al. (2003) e Covelli et al. (2012) 

obtiveram concentrações consideradas elevadas em seus trabalhos localizados na 

região da Baía de Guanabara (RJ), a qual possui em sua bacia o que é considerado o 

segundo pólo industrial do país, com cerca de 7000 indústrias, que encontram-se 

localizadas principalmente na parte noroeste da Baía (Wasserman, 1995). Foram 

observadas também concentrações relativamente superiores as do presente estudo em 

trabalhos realizados na China, provavelmente em virtude dos valores elevados de Hg 

atmosférico encontrados na região (Ding et al., 2011). 

 É válido ressaltar que os níveis de Hg observados nos sedimentos do manguezal 

do presente estudo encontram-se abaixo dos valores de referência estabelecidos para 

sedimentos de água doce, que seria uma comparação mais adequada para o 

manguezal de estudo do que as referências para sedimentos marinhos, uma vez que a 

influência das águas do RPS é predominante para o estuário em questão. Os valores 

de referência para sedimentos de água doce estabelece um nível de Hg de 174 ng.g-1 

(TEL: “Threshold Effect Level”), onde acima desses valores, podem ser observados 

efeitos adversos à comunidade biológica. E uma concentração de Hg de 486 ng.g-1 

(PEL: “Probable Effect Level”) acima do qual é provável a ocorrência de efeitos 

adversos a biota (Buchman, 2008). 

 Diante do que foi discutido, os resultados apresentados no presente estudo e 

observações feitas por outros autores reforçam que os sedimentos de manguezal 

podem ser considerados reservatórios potenciais de Hg em virtude das características 

físico-químicas próprias do ecossistema, como citado anteriormente. Entretanto, sua 

abundância pode ser afetada por fatores como a distância até a cidade mais próxima, o 

nível econômico local e as propriedades geomorfológicas e hidrológicas de cada região 

em particular (Ding et al., 2009). 

 Todos os resultados apresentados por este estudo até o momento, referentes 

tanto a vegetação quanto ao sedimento, permitem duas discussões interessantes 

acerca do processo de ciclagem biogeoquímica do Hg no manguezal do RPS. A 

primeira diz respeito à importância das espécies vegetais no processo de transferência 

do Hg para o sedimento, onde foram observadas as maiores concentrações de Hg tanto 

nas folhas da espécie A. germinans quanto em seu respectivo sítio de amostragem, 
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evidenciando a importância da espécie dentro do contexto de ciclagem do Hg. Já a 

segunda discussão diz respeito à importância da atmosfera como fonte de entrada do 

Hg para o ecossistema de manguezal. 

 As características fisiológicas da A. germinans contribuem para sua maior 

capacidade de acumulação e transferência do Hg para o ecossistema. Como se trata 

de uma planta sal excretora, capaz de lidar com os elevados níveis de salinidade, este 

mecanismo pode contribuir para os maiores valores de Hg observados (Tomilinson, 

1986; Schaeffer-Novelli, 1995; MacFarlane & Burchett, 1999). Outra característica diz 

respeito à morfologia de suas folhas, sendo relatada na literatura como uma espécie 

que apresenta no geral uma elevada densidade de tricomas ao longo de toda superfície 

foliar (Tomilinson, 1986). A presença de tricomas nas folhas pode conferir a espécie 

maior área de contato, permitindo maior taxa de adsorção das diferentes formas de Hg 

(principalmente Hg2+ e Hg particulado) presentes na atmosfera, o que poderia favorecer 

maior acumulação do elemento com o avanço da idade foliar.  

Um aspecto interessante dentro do processo de ciclagem do Hg diz respeito às 

possíveis fontes de entrada do elemento nos ecossistemas. Considerando novamente a 

vegetação como um componente importante do ciclo, as vias de entrada do elemento 

nas folhas têm sido discutidas na literatura. As fontes que são consideradas de 

reciclagem interna no ecossistema, que seriam a absorção e transferência do Hg 

diretamente das raízes para as folhas ou sua reemissão para a atmosfera após ter sido 

anteriormente depositado nos sedimentos, não tem sido consideradas como vias 

significantes de entrada do Hg nas folhas (Rea et al., 2002; St. Louis et al., 2001). 

Bishop et al. (2008) estimaram que somente cerca de 10% do Hg acumulado nas folhas 

é proveniente da absorção pelas raízes. Schwesig & Krebs (2003) verificaram através 

da utilização de isótopos de Hg que mais de 80% do Hg inorgânico permaneceu nas 

raízes, confirmando que as raízes atuam como uma barreira ao transporte do Hg. 

Dessa forma, muitos trabalhos consideram a atmosfera como a via de entrada principal 

do elemento para as folhas, que então poderá ser transferido e liberado ao ambiente 

pelo processo de deposição e decomposição da serapilheira. Diante disto, os dados 

apresentados neste estudo sugerem que a atmosfera têm sido uma significante via de 

entrada do Hg, através dos processos de deposição atmosférica, para o manguezal do 

rio Paraíba do Sul.  
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Completando essa discussão acerca do aporte atmosférico do Hg na região, 

Lacerda et al. (2002) apresentaram dados de deposição atmosférica do Hg obtidos por 

meio da precipitação em Campos dos Goytacazes e outras duas regiões, sendo uma 

mais industrializada e urbanizada (Niterói-RJ) e outra mais preservada (Itacuruçá-RJ). 

As concentrações médias de Hg em Campos dos Goytacazes quando comparadas com 

a região de Itacuruçá foram duas vezes superiores. No entanto, foram 30% inferiores 

quando comparadas a Niterói e uma clara tendência de distribuição das concentrações 

mais elevadas de Hg na estação seca (maio a setembro). Sabe-se que a região de 

Campos dos Goytacazes e seu entorno possui extensivas plantações da monocultura 

de cana-de-açúcar e as atividades de queima para a pré-colheita são realizadas até os 

dias atuais durante toda a estação seca. Através dessa atividade, as formas de Hg 

acumuladas na vegetação e solos são reemitidas para a atmosfera, passando a fazer 

parte do ciclo atmosférico do elemento. Uma vez na atmosfera, o Hg particulado pode 

associar-se a partículas de poeira, fuligem e aerossol marinho, podendo então, ser 

transportado pelos ventos e depositado em diversos compartimentos do ambiente. 

Segundo Lacerda et al. (2002), a atividade de queima das plantações de cana-de-

açúcar pode estar contribuindo para os valores de deposição atmosférica do Hg na 

região de Campos dos Goytacazes. Além disso, foi relatado no estudo que durante a 

amostragem do período onde foram observadas as maiores concentrações de Hg, os 

autores encontraram partículas de fuligem e carvão nos recipientes de coleta, 

reforçando a influência da atividade em questão no processo de deposição atmosférica 

do Hg na região. 

Com relação aos resultados da composição elementar do sedimento do 

manguezal RPS, os valores médios de CO obtidos para as áreas de amostragem foram 

de 16,0 ± 12,0%, 9,71 ± 6,27% e 9,10 ± 2,32%, para os sítios 1, 2 e 3, respectivamente. 

Para o N total (NT) os teores médios foram de 0,64 ± 0,44%, 0,37 ± 0,21% e 0,59 ± 

0,18%, respectivamente para as áreas 1, 2 e 3. Ambos os parâmetros apresentaram os 

maiores valores na área do sítio 1, que é um bosque monodominante em L. racemosa. 

Para o mesmo sítio foi observado um aumento nos teores de CO e NT com a distância, 

enquanto na área do sítio 3 (monodominante em A. germinans) pode ser observada 

uma tendência de diminuição com a distância da margem (Figura 15). As variações com 

a distância em direção ao interior de cada sítio podem estar relacionados a inundação 

diária da maré, embora não tenha sido  previamente determinado o declive em cada 
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sítio de amostragem. Provavelmente para o sítio 1 as diferenças observadas podem 

estar relacionadas a influência do regime de maré, uma vez que, este sítio encontra-se 

localizado em uma região que tende a sofrer uma maior influência do regime de maré, 

comparado às demais áreas, colaborando para que o material vegetal permaneça por 

um tempo de residência menor dentro do sítio.  

Para os dados da razão (C:N)a no sedimento, foi observada uma diferença do 

sítio 3, composto por A. germinans, comparado às demais áreas (Figura 16). Isto pode 

ser considerado um reflexo da vegetação dominante no respectivo sítio de amostragem, 

uma vez que, como foi discutido na sessão anterior, os maiores teores de NT tem sido 

observados na espécie A. germinans, o que refletiu em uma menor razão (C:N)a para a 

área de amostragem. Além disso, a menor razão (C:N)a observada também pode estar 

relacionado à adsorção do N em superfícies argilo-minerais ou à imobilização 

microbiana de N no processo de decomposição da matéria orgânica (Goneea et al., 

2004). Ao se comparar as diferentes distâncias amostradas, observa-se uma tendência 

geral do ponto mais próximo à margem apresentar uma razão (C:N)a menor, indicando a 

presença de matéria orgânica mais fresca e menos decomposta, provavelmente devido 

ao seu menor tempo de residência devido à ação da maré, comparado aos pontos mais 

distantes da margem. 
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Figura 15: Teores médios de Carbono Orgânico (a) e Nitrogênio total (b) nos 
sedimentos do Sítio 1 (L. racemosa), do Sítio 2 (R. mangle) e do Sítio 3 (A. germinans)  
do manguezal do rio Paraíba do Sul. 
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Figura 16: Variação média da razão (C:N)a dos sedimentos do Sítio 1 (L. racemosa), do 
Sítio 2 (R. mangle) e do Sítio 3 (A. germinans) do manguezal do rio Paraíba do Sul. 
 
 

 A variação média da composição isotópica do carbono (δ13C) e do nitrogênio 

(δ15N) nos sedimentos em relação à distância da margem de cada sítio do manguezal 

estão representadas na Figura 17. Pode-se observar no geral valores mais leves de 

δ13C e δ15N na área com predominância de L. racemosa (Sítio 1), seguido pela área de  

R. mangle (Sítio 2) e, valores mais pesados na área com A. germinans (Sítio 3). A área 

do sítio 3 diferiu estatisticamente das demais regiões amostradas, tanto para para os 

dados de δ13C (Kruskall-Wallis H55= 23,38, p<0,0001 e Teste de Dunn), quanto para os 

de δ15N  (Kruskall-Wallis H55= 23,12, p<0,0001 e Teste de Dunn) (Figura 18). 

Com relação aos valores de δ13C nos sedimentos, pode ser observada uma 

equivalência quanto aos dados reportados para plantas com metabolismo C3, que 

abrangem uma faixa de -25 a -37 ‰, refletindo a cobertura vegetal da área (Ometto et 

al., 2003). Isto pode ser confirmado ao se observar os valores obtidos para a vegetação 

oriunda dos respectivos sítios de amostragem e a assinatura isotópica da matéria 

orgânica sedimentar (Tabela 4). Essa tendência é relatada na literatura, onde a matéria 

orgânica de solos e sedimentos tende a possuir uma assinatura isotópica similar a 

cobertura vegetal presente (Ometto et al., 2003, Martinelli et al., 2009). 
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 Comparando as distâncias amostradas, observa-se uma tendência geral dos 

valores de δ13C e δ15N ficarem mais leves nas maiores distâncias nos sítios 2 e 3, 

correspondentes as áreas de dominância de R. mangle e A. germinans, ficando mais 

pesados na área de L. racemosa (sítio 1) (Figura 17). Como a matéria orgânica desses 

sedimentos provém majoritariamente da vegetação local, o que pode estar causando 

essa diferenciação nos valores pode ser o tipo de tecido vegetal (folhas, frutos, galhos e 

raízes), a densidade do material (que pode ser mais facilmente ou não carreado pela 

maré) e o tempo de residência dessa matéria orgânica acumulada. Uma investigação a 

respeito das fontes de matéria orgânica sedimentar nos mesmos sítios de amostragem 

do presente estudo foi realizada no trabalho de Ribas (2012), através da análise 

isotópica e dos fenóis derivados da lignina em diferentes tecidos vegetais das espécies 

de mangue. Os resultados encontrados predizem que os sedimentos do manguezal do 

RPS apresentam uma composição isotópica e fenóis de lignina característicos da 

matéria orgânica de origem lenhosa provenientes da própria vegetação de mangue, 

sendo os galhos e as raízes as principais fontes. Entretanto, a influência dos fatores 

citados anteriormente, como o tipo de tecido vegetal, a densidade e o tempo de 

residência do mesmo, encontram-se diretamente relacionados à dinâmica de transporte 

e exportação da matéria orgânica, que será regido pelo declive e a incidência diária da 

maré em cada área de amostragem. 
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Figura 17: Variação média da composição isotópica do Carbono (a) e do Nitrogênio (b) 
no sedimento amostrado em diferentes distâncias da margem do Sítio 1 (L. racemosa), 
do Sítio 2 (R. mangle) e do Sítio 3 (A. germinans) do manguezal do rio Paraíba do Sul. 
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Figura 18: Valores de mediana para a composição isotópica do Carbono (a) e do 
Nitrogênio (b) no sedimento do Sítio 1 (L. racemosa), do Sítio 2 (R. mangle) e do Sítio 3 
(A. germinans). Letras diferentes indicam diferenças significativas.  
 
 
 
 
Tabela 4: Valores médios da assinatura isotópica do Carbono e do Nitrogênio no 
sedimento e nas folhas das espécies vegetais do Sítio 1 (L. racemosa), do Sítio 2 (R. 
mangle) e do Sítio 3 (A. germinans) do manguezal do rio Paraíba do Sul. 
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Média -28,59 4,42 -28,59 4,48 -30,43 4,23

Sítio 1 DP 0,75 0,40 0,15 0,20 3,11 0,60
(L. racemosa ) Intervalo -25,80 a -29,12 5,0 a 6,12 -28,18 a -28,91 3,84 a 5,03 -26,14 a -29,70 3,11 a 4,97

n= 20 20 84 84 15 15
Média -28,44 3,39 -28,15 3,90 -29,21 4,18

Sítio 2 DP 0,51 1,10 0,11 0,18 3,01 0,80
(R. mangle ) Intervalo -27,20 a -29,15 3,0 a 5,10 -27,70 a -28,55 3,61 a 4,28 -27,20 a -29,30 2,85 a 6,0

n= 15 15 84 84 15 15
Média -27,15 5,02 -26,91 7,21 -27,16 6,05

Sítio 3 DP 0,85 0,54 0,13 0,10 0,78 0,72
(A. germinans ) Intervalo -27,31 a -29,90 3,10 a 5,71 -26,63 a -27,36 6,49 a 7,57 -28,81 a -30,20 4,71 a 7,10
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6.3. Fauna 

 

Uma relação dos valores de Hg total e da composição isotópica e elementar nas 

três espécies de caranguejos comparativamente aos demais compartimentos nos 

respectivos sítios de amostragem do manguezal do rio Paraíba do Sul pode ser 

observada na Tabela 5.  

Para Ucides cordatus, a concentração média de Hg total foi de 31 ± 7 ng.g-1, 

variando de 17 a 49 ng.g-1, com os machos apresentando valores médios de  32 ± 7 

ng.g-1 e as fêmeas 26 ± 7 ng.g-1, com os valores em bases de peso seco. Os resultados 

foram próximos aos obtidos por Vilhena et al. (2003) no manguezal do rio Marapanim 

(PA), com uma concentração média de Hg de 21 ng.g-1 no tecido muscular, com os 

machos apresentado valores médios (37 ng.g-1) cincos vezes superiores aos 

encontrados nas fêmeas (7 ng.g-1). É válido ressaltar que os caranguejos machos são 

os mais consumidos na dieta alimentar da população humana. Os valores de Hg de 

referência para consumo humano que são estabelecidos pela Organização Mundial da 

Saúde (OMS) encontram-se em bases de peso úmido, com um teor máximo permitido 

de 500 ng.g-1 (WHO, 1991). Para fins comparativos as concentrações de Hg reportadas 

para U. cordatus em peso úmido são de aproximadamente 8 ng.g-1, indicando que a 

área do presente estudo não apresenta graves sinais de contaminação por Hg. 

Vilhena et al. (2013) reportaram concentrações médias de Hg no tecido muscular 

do U. cordatus variando de 1 a 38 ng.g-1, não sendo encontradas diferenças claras 

entre machos e fêmeas, corroborando com o que foi observado no presente estudo. 

Ainda no trabalho de Vilhena et al. (2013) foi investigada a dinâmica de acumulação e 

transferência do Hg, juntamente a outros metais, entre o sedimento, a vegetação, os 

caranguejos e a população humana que vive no entorno do manguezal, que 

tradicionalmente consomem quantidades consideráveis de peixes e caranguejos. O 

estudo registrou nos fios de cabelo da população valores de Hg > 1000 ng.g-1. Como os 

níveis referentes aos caranguejos são considerados baixos, o trabalho sugere que 

nesse caso os caranguejos não têm sido a principal fonte de Hg para a população  

humana.  Entretanto, o estudo não especifica quais os tipos de peixes que são 

consumidos na região e nesse sentido, se há um consumo elevado dos caranguejos, 

mesmo em baixas concentrações, este pode vir a ser um item crítico de Hg para a 

população. 
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Tanto os níveis de Hg quanto a assinatura isotópica no tecido muscular dos 

caranguejos refletem diretamente seu hábito alimentar. Neste sentido, Nordhaus & 

Wolff (2007) verificaram em seu trabalho que aproximadamente 95% do conteúdo 

estomacal dos indivíduos de U. cordatus corresponderam a uma mistura de folhas 

(~62%), propágulos e raízes, sendo os 5% restantes compostos basicamente por 

sedimentos. As folhas foram consideradas o principal componente da dieta, sendo 

encontradas em todos os estômagos. Esse resultado está de acordo com os resultados 

do presente estudo, onde pode se observar uma similaridade nos dados referentes a 

assinatura isotópica do C e as concentrações de Hg entre os caranguejos e as folhas 

de serapilheira. Podem ser verificados valores de δ13C em U. cordatus mais próximos 

às folhas de serapilheira das espécies R. mangle e L. racemosa, em comparação às 

folhas de A. germinans (Tabela 5), sugerindo uma preferência alimentar por folhas de 

tais espécies. 
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Tabela 5: Valores médios de Hg total (peso seco) e da composição isotópica e 
elementar dos caranguejos Ucides cordatus, Aratus pisonii e Goniopsis cruentata 
comparado aos demais compartimentos do manguezal do rio Paraíba do Sul. 
 

Matriz Área/Espécie Sexo Hg (ng.g-1) δ13C δ15N (C:N)a

M Média 32,13 -28,01 7,29 3,88
Ucides cordatus 30 (67)* DP 7,57 0,27 0,86 0,11

Ilha do Pessanha F Média 26,96 -28,12 5,89 3,91
1 (3) DP 7,22 0,10 0,16 0,04

Aratus pisonii M Média 72,60 -24,44 8,29 3,29
Sítio 1 - L. racemosa 2 (51) DP 2,70 0,05 0,21 0,09

F Média 92,70 -24,36 8,18 3,54
1 (70)** DP 3,20 0,23 0,27 0,05

Aratus pisonii M Média 73,35 -24,34 8,12 3,38
Sítio 2 - R. mangle 2 (49) DP 2,70 0,13 0,20 0,06

F Média 94,40 -24,57 7,89 3,42
Fauna 2 (90) DP 2,75 0,29 0,35 0,01

Aratus pisonii M Média 74,50 -25,03 8,57 3,32
Sítio 3 - A. germinans 2 (52) DP 5,85 0,24 0,29 0,04

F Média 87,90 -24,63 8,46 3,54
1 (63)** DP 4,90 0,29 0,22 0,05

Goniopsis cruentata F Média 776,87 -21,67 11,46 3,17
Sítio 1 - L. racemosa 1 (2)** DP 34,75 0,62 0,46 0,09

M Média 253,56 -21,57 11,21 3,17
Goniopsis cruentata 1 (2)** DP 13,14 0,62 0,46 0,09

Sítio 2 - R. mangle F Média 439,10 -22,68 10,57 3,25
1 (2)** DP 8,53 0,62 0,46 0,09

L. racemosa Média 21,32 -28,59 4,48 67,95
(n= 84) DP 2,06 0,15 0,20 16,46

Folhas de R. mangle Média 17,61 -28,15 3,90 84,68
Serapilheira (n= 84) DP 1,47 0,11 0,18 18,31

A. germinans Média 52,90 -26,91 7,21 48,42
(n= 84) DP 3,69 0,13 0,10 6,70

L. racemosa Média 164,90 -30,43 4,23 66,61
(n= 15) DP 61,79 3,11 0,60 23,60

Serapilheira R. mangle Média 149,88 -29,21 4,18 74,23
decomposição (n= 15) DP 89,77 3,01 0,80 36,56

A. germinans Média 219,70 -27,16 6,05 52,88
(n= 15) DP 122,03 0,78 0,72 21,74

Sítio 1 Média 81,22 -28,59 4,42 28,63
(n= 20) DP 32,68 0,75 0,40 3,85

Sedimento Sítio 2 Média 62,00 -28,44 3,39 28,75
(n= 15) DP 15,50 0,51 1,10 4,72

Sítio 3 Média 110,08 -27,15 5,02 18,50
(n= 20) DP 16,23 0,85 0,54 2,20

 * Amostras compostas. N (n), onde N = n amostral obtido 
                                                          n= número de indivíduos utilizados 
**Média e desvio padrão a partir das quadruplicatas analíticas. 
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Estes resultados corroboram com o encontrado pelo trabalho de Nordhaus & 

Wolff (2007) para U. cordatus, para qual foi relatada uma preferência de consumo por 

folhas de R. mangle, seguido por L. racemosa e A. germinans, apesar da última ser 

relatada como uma espécie com maiores teores nutricionais e R. mangle apresentar 

elevados teores de taninos em suas folhas. Uma possível explicação apresentada pelo 

trabalho, foi a dificuldade de digestão e mastigação de folhas de A. germinans, uma vez 

que estas foram registradas em grande quantidade nas fezes dos caranguejos. Além 

disso, a presença de taninos parece não afetar a digestibilidade das folhas de R. 

mangle. Entretanto, a natureza do mecanismo de lidar com o conteúdo de tanino nas 

plantas ainda encontra-se pouco compreendida em crustáceos decápodas (Linton & 

Greenaway, 2007). Para os insetos, foram descritas algumas adaptações específicas 

para lidar com a ingestão de taninos, como um elevado pH intestinal (8 – 11), a ação de 

surfactantes na hidrólise e na formação de complexos protéicos com taninos e a 

oxidação dos taninos por parte de algum oxidante ambiental ou enzimático (Martin et al, 

1987; Mishra & Sem-Sarma, 1987). Para U. cordatus, foi sugerido por Nordhaus (2004) 

a presença de bactérias no intestino ou enzimas endógenas específicas que estariam 

atuando na degradação dos taninos. Essa habilidade de U. cordatus pode vir a 

representar uma importante vantagem competitiva sobre os demais invertebrados 

herbívoros (Nordhaus & Wolff, 2007). 

 Outros trabalhos reforçam a frequência e o hábito alimentar do U. cordatus. No 

estudo de Christofoletti (2005) essas vertentes foram avaliadas através da comparação 

de três áreas com predominância de diferentes espécies vegetais (Avicennia 

schaueriana, Laguncularia racemosa e Rhizophora mangle) no manguezal de Iguape 

(SP). Os caranguejos foram coletados mensalmente durante um ano, sendo utilizados 

aproximadamente 60 indivíduos por cada área de amostragem. A freqüência alimentar 

da espécie diferiu estatisticamente entre as áreas, sendo a área de L. racemosa > A. 

schaueriana > R. mangle. A análise do conteúdo estomacal dos indivíduos também 

reportou as folhas como o principal item alimentar. Do total de folhas consumidas, foram 

identificadas para as respectivas áreas um percentual de consumo de 100% de L. 

racemosa, 89% de R. mangle e 74% de A. schaueriana. No entanto, o cálculo do grau 

de engorda dos indivíduos demonstrou que a área com L. racemosa foi a que 

apresentou a menor média, com as maiores médias na áreas de R. mangle. Uma 

justificativa para a maior freqüência de ingestão de folhas e menor grau de engorda na 
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área de L. racemosa foi o baixo valor nutricional e abundância de serapilheira na 

respectiva região de amostragem. 

No presente estudo, foi verificado que os valores isotópicos do C foram mais 

próximos aos obtidos para as folhas de serapilheira do que aos obtidos nas folhas em 

decomposição (Tabela 5), indicando que U. cordatus se alimentam preferencialmente 

da serapilheira recém depositada sob o sedimento. Corroborando com o que foi 

encontrado por Nordhaus & Wolf (2007), que amostraram folhas de serapilheira 

diretamente de dentro das tocas escavadas no sedimento por U. cordatus. No trabalho 

foi verificado uma quantidade muito baixa de serapilheira dentro das tocas e muitas 

folhas com marcas de alimentação, o que indica que a espécie não estoca as folhas por 

longos períodos. Além disso, a análise do conteúdo de C e N realizada nas folhas 

retiradas de dentro das tocas não diferiram estatisticamente das folhas coletadas na 

superfície dos sedimentos, sugerindo que os caranguejos não realizam a estocagem 

das folhas por períodos longo o suficiente para aumentar o conteúdo de N e diminuir a 

razão (C:N)a. Por outro lado, Christofoletti (2005) verificou com experimentos em 

laboratório uma seleção por folhas quanto ao estágio de maturação em um período de 

48-72 horas de exposição dos indivíduos ao alimento, onde folhas em decomposição 

passaram a ser as mais consumidas, seguidas por folhas maduras e senescentes.  

Entretanto, independente da preferência alimentar da espécie ou estágio de 

maturação, é inquestionável o papel ecológico dos caranguejos herbívoros no fluxo de 

energia e processamento da serapilheira, sendo esses animais considerados um dos 

componentes biológicos mais importantes do ecossistema de manguezal por seu papel 

na ciclagem da matéria orgânica (Linton & Greenaway, 2007; Castilho et al., 2008). 

Nordhaus et al. (2006) relataram um consumo por parte de U. cordatus de 

aproximadamente 80% da produção de serapilheira do manguezal, o que reforça seu 

papel na ciclagem de diversos elementos dentro do ecossistema. Além disso, estudos 

sugerem que U. cordatus pode vir a ser utilizado como um bioindicador da qualidade 

ambiental, uma vez que são encontrados em grande parte do litoral brasileiro e tem 

demonstrado sensibilidade a diversos poluentes (Castilho et al., 2008; Pinheiro et al., 

2012). 

Além de seu papel ecológico no ecossistema, U. cordatus apresenta ainda uma 

relevante importância econômica, principalmente para as populações de baixo poder 

aquisitivo que dependem de sua captura como fonte de renda e alimento (Castilho et 
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al., 2008). A captura de U. cordatus tem sido considerada, dentre os recursos naturais 

extraídos do manguezal, a atividade econômica mais importante conduzida em escala 

comercial no Brasil (Vieira et al., 2004; Castilho et al., 2008). No entanto, a intensa 

atividade extrativista de captura da espécie pode estar gerando uma redução dos 

estoques pesqueiros, podendo gerar um esgotamento deste recurso em escala 

econômica. Além disso, pode e vir a desencadear graves desequilíbrios ecológicos ao 

ecossistema, o que demonstra a necessidade de um controle mais eficaz da exploração 

comercial no país (Piou et al., 2007; Castilho et al., 2008). 

Com relação aos caranguejos Aratus pisonii, a concentração média geral de Hg 

total na espécie foi de 81,0 ± 10,2 ng.g-1 (70,0 a 95,5 ng.g-1). Não foram observadas 

diferenças nas concentrações quanto aos sítios de amostragem (Tabela 5), o que difere 

do reportado na primeira hipótese de trabalho, não sendo verificada uma influência das 

espécies vegetais nas concentrações de Hg nos caranguejos. Uma possível justificativa 

pode estar relacionada à alta mobilidade dos indivíduos nos sítios, por serem animais 

extremamente ágeis, não estariam necessariamente restritos a uma única área. As 

concentrações de Hg demosntraram uma tendência das fêmeas apresentarem valores 

maiores do que os machos (Tabela 5). Já para os resultados da composição isotópica, 

os valores entre as áreas de amostragem e entre os sexos dos indivíduos foram 

similares, tanto para a assinatura isotópica do C quanto para a do N (Tabela 5). Os 

valores médios gerais dos parâmetros isotópicos foram de -24,6 ± 0,3 ‰ e 8,2 ± 0,31 ‰ 

para o C e o N, respectivamente. 

 Até o presente momento não há trabalhos publicados com valores de Hg total 

nos caranguejos A. pisonii. As concentrações observadas para a espécie foram até três 

vezes mais elevadas que as encontradas para os caranguejos U. cordatus, cujos 

valores médios estão próximos a 30 ng.g-1. Tal diferença pode estar refletindo as 

diferenças no hábito alimentar das duas espécies. Ambos os caranguejos são 

considerados os mais importantes consumidores de folhas nas florestas de mangue do 

Brasil (Lacerda et al., 1991; Schories et al., 2003; Nordhaus et al., 2006). Mas A. pisonii, 

diferente de U. cordatus, é um dos poucos caranguejos no mundo capazes de se 

alimentar das folhas diretamente das árvores, com capacidade ainda de acessar todas 

as folhas do topo do dossel (Erickson et al., 2003; Erickson et al., 2008). Uma 

observação da dieta do A. pisonii foi realizada por Erickson et al. (2003) através da 

avaliação da porcentagem de danos às folhas das comunidades de R. mangle, L. 
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racemosa e A. germinans e, através do conteúdo estomacal (identificando as folhas 

através dos estômatos). No estudo foi verificada preferência alimentar por folhas de R. 

mangle, da mesma forma como foi sugerido para U. cordatus, com cerca de 20 – 30 

vezes mais danos às folhas comparado as outras espécies. No trabalho de Erickson et 

al. (2004) o registro dos danos foram significativamente superiores (14 vezes mais) nas 

folhas de R. mangle do que em L. racemosa e A. germinans. No entanto, A. pisonii não 

possui uma alimentação baseada exclusivamente em folhas e, sim, em uma variedade 

de recursos alimentares, sendo considerado por muitos trabalhos como um onívoro 

oportunista (Diaz & Conde, 1988; Erickson et al., 2003; Erickson et al., 2004; Erickson 

et al., 2008). Este comportamento justifica as concentrações de Hg mais elevadas 

nessa espécie em comparação a U. cordatus. 

Reforçando os dados observados na literatura, o estudo de Erickson et al. (2008) 

testa experimentalmente em laboratório as preferências alimentares de A. pisonii 

usando ensaios de múltiplas escolhas. Além disso, o estudo investiga a composição 

química dos alimentos que podem ser responsáveis pela seleção do alimento. Foi 

testada a preferência entre plantas, algas e tecidos animais disponíveis no campo 

(insetos, como a espécie de grilo Acheta domesticus - Linnaeus - e pedaços de 

indivíduos mortos de A. pisonii). Os resultados experimentais indicam que os 

caranguejos preferem o tecido animal de ~2,5 a 13 vezes mais do que os demais 

recursos disponíveis, incluindo as folhas. Esta evidência suporta as observações de 

campo realizada por outros estudos de que o A. pisonii irá se alimentar de modo 

oportunístico do recurso animal quando este se tornar disponível, suplementando 

nutricionalmente a dieta baseada em folhas com o tecido animal, rico em N e proteínas. 

Entretanto, a extensão real do quanto a espécie se alimenta do recurso animal ainda 

encontra-se desconhecida (Erickson et al., 2008). Tem sido registrado para A. pisonii, 

além das folhas, o consumo de insetos, algas, pequenos gastrópodes e de tecido morto 

de peixes e caranguejos da sua própria espécie e de outras quando dispostos sobre as 

raízes e troncos das árvores (Beever et al., 1979; Diaz & Conde, 1988; Erickson et al., 

2003). 

Uma investigação das potenciais fontes alimentares para A. pisonii utilizando a 

composição isotópica do C foi realizada pelo trabalho de Lacerda et al. (1991) na Baía 

de Sepetiba (RJ). A assinatura isotópica média nos caranguejos foi de -21,5 ‰, sendo 

mais pesado do que os valores registrados pelo presente estudo. Na Tabela 6 estão 



 

  
  76 

  

   

representados os valores médios de δ13C nos caranguejos comparativamente as 

diferentes matrizes na Baía de Sepetiba. Os valores reportados para os caranguejos 

indicam que a principal fonte alimentar da espécie na região da Baía de Sepetiba é 

proveniente do ambiente marinho, provavelmente refletindo a razão isotópica 

fitoplanctônica. Diferente do que pode ser observado para o manguezal do RPS, que 

sofre uma influência marinha muito menor. Embora no estudo de Lacerda et al. (1991) a 

principal fonte alimentar dos caranguejos seja de origem marinha, foi relatado que o C 

derivado das folhas de mangue pode constituir de 16 a 42% da dieta alimentar dessa 

espécie. 

 
 
Tabela 6: Valores médios da composição isotópica do C em diferentes matrizes na 
Baía de Sepetiba (Dados retirados do trabalho de Lacerda et al., 1991). 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

No presente estudo, a assinatura isotópica do C em A. pisonii provavelmente 

está refletindo uma alimentação mista baseada principalmente em folhas e insetos. O 

trabalho realizado por Pereira et al. (2010) registrou assinatura isotópica média de C 

para a ordem Hemiptera de -24,8 ‰ e para peixes da espécie Trachelyopterus striatulus 

(Steindachner, 1877), que se alimentam de insetos, de -23,7 ‰, sugerindo a influência 

dos insetos na dieta dos caranguejos do manguezal do RPS. Outro registro da 

composição isotópica nos caranguejos A. pisonii foi obtido por Giarrizzo et al. (2011) no 

Nordeste do Brasil. Os valores médios da assinatura isotópica foram de -22,1 ± 0,2 ‰ e 

6,7 ± 0,2 ‰ para o C e o N, respectivamente. A diferença encontrada na composição 

isotópica dos caranguejos de diferentes regiões do país sugere que A. pisonii é 

oportunista e pode alterar seu comportamento de alimentação baseado nas fontes 

Matriz δ13C

A. pisonii -21,5

Folhas -26,7

Sedimento -26,6

Algas verdes epífitas -17,8

MPS de origem marinha -20,5

MPS de origem no manguezal -26,2
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alimentares disponíveis em cada localidade e de acordo com seu requerimento 

nutricional na dieta (Erickson et al., 2003).  

É interessante ressaltar que embora espécies de caranguejo, como A. pisonii, 

não possuam valor comercial direto de captura e consumo pela população humana, sua 

participação na cadeia alimentar do manguezal é extremamente valiosa, através do elo 

criado entre a produção primária do ecossistema até os níveis tróficos superiores, 

servindo como presas (Beever et al., 1979; Erickson et al., 2008). 

Com relação aos caranguejos Goniopsis cruentata, a concentração média geral 

de Hg total na espécie foi de 490 ng.g-1, variando de 254 a 777 ng.g-1, para um n 

amostral de 3 (Tabela 5). Os resultados da composição isotópica apresentaram valores 

médios de -21,97 ± 0,62 ‰ e 11,08 ± 0,46 ‰ para o C e o N, respectivamente. No sítio 

3, que corresponde a área de dominância da A. germinans, não foi possível realizar a 

coleta, uma vez que os caranguejos dessa espécie não foram avistados na área. Para 

os parâmetros isotópicos não foi verificado diferenciação entre as áreas de estudo. 

Entretanto, pode ser observada tendência de maiores concentrações de Hg nas fêmeas 

comparado aos machos, da mesma forma que o reportado anteriormente para os 

caranguejos A. pisonii. Embora o pequeno n amostral dificulte determinadas 

conclusões, uma possível explicação para a diferença entre os sexos pode estar 

associada a um maior consumo dos recursos alimentares pelas fêmeas, em virtude de 

requerimentos nutricionais específicos associados a sua reprodução. Dessa forma, não 

haveria alterações quanto ao tipo dos recursos alimentares e, sim, na freqüência de 

consumo, favorecendo uma maior acumulação do Hg no tecido muscular das fêmeas. 

Mais estudos são necessários para confirmar esta associação. 

 Na literatura não há registros publicados com valores de Hg para a espécie G. 

cruentata, mas o que pode ser verificado pelo presente estudo é que a espécie 

apresentou níveis elevados de Hg se comparado às demais espécies de caranguejos 

do manguezal do RPS, sendo de 7 a 20 vezes mais elevados que o observado no U. 

cordatus e de 2 a 7 vezes superiores aos valores obtidos no A. pisonii. Estes resultados 

encontram-se diretamente associados aos hábitos alimentares das espécies, o que 

pode ser confirmado através dos dados da composição isotópica do C e do N. Estes 

dados estão de acordo com o conceito de biomagnificação do Hg na cadeia alimentar 

do ecossistema, o que será melhor explicado a seguir. 
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 Os caranguejos G. cruentata são animais com hábito alimentar onívoro, que 

consomem não só o material vegetal, como folhas e propágulos, como também se 

alimentam do recurso animal, consumindo outros caranguejos menores, como os do 

gênero Uca e A. pisonii, além de indivíduos da própria espécie, sendo considerado um 

predador nos ecossistemas de manguezal (McKee, 1995; Koch, 1999; Botelho, 2004). 

Alguns trabalhos sugerem que G. cruentata é um animal oportunista, se alimentando do 

recurso alimentar disponível no ecossistema (Koch, 1999; Andrade et al., 2012). Por 

exemplo, o estudo de Andrade et al. (2012) no Piauí registrou com fotos os caranguejos 

se alimentando de uma espécie de Anuro (Leptodactylus macrosternum), que 

possivelmente visitam o manguezal da região em busca de alimento e abrigo (a área 

onde houve o registro localiza-se na linha de transição do manguezal e campos de 

dunas, o que pode permitir a movimentação dos anfíbios). Não havia registros 

anteriores do G. cruentata se alimentando de anfíbios, embora esse caso específico 

seja de difícil ocorrência, isto reforça o caráter oportunista da espécie. 

 Essa mistura de diferentes fontes alimentares que compõe a dieta do G. 

cruentata pode ser verificada pela assinatura isotópica do C, onde a assinatura do C 

mais pesada comparado aos demais caranguejos sugerem uma contribuição de 

diferentes organismos (Tabela 5). No entanto, a composição isotópica tem sido utilizada 

como ferramenta não somente para inferir sobre as fontes alimentares da espécie, 

através dos valores de δ13C, como também pode ser utilizada para caracterizar as 

estruturas das cadeias alimentares dos ecossistemas costeiros, utilizando os valores de 

δ15N (Fredriksen, 2003; Martinelli et al., 2009). A literatura assume que o conteúdo de 

δ15N nos consumidores é enriquecido em cerca de 3,4 ‰ (ou menos) em relação as 

suas presas e para os dados de δ13C este acrécimo é menos de 1 ‰ (Martinelli et al., 

2009). Neste sentido, os resultados apresentados pelo presente estudo indicam que os 

caranguejos G. cruentata (δ15N médio de 11,08 ‰ e δ13C de -21,97 ‰) encontram-se 

em nível trófico acima da espécie A. pisonii (δ15N médio de 8,24 ‰ e δ13C de -24,57 

‰). O trabalho de Giarrizo et al. (2011) observou essa diferença de nível trófico para as 

mesmas espécies de caranguejo do presente estudo. O alinhamento dos organismos e 

o fracionamento isotópico do δ15N das espécies de caranguejos em relação às suas 

fontes alimentares pode ser observado na Figura 19. 
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Figura 19: Relação entre a Composição Isotópica do Nitrogênio e as concentrações de 
Hg total nas espécies de caranguejos e os demais compartimentos do manguezal do rio 
Paraíba do Sul. 
 

 

Dessa forma, os dados apresentados da composição isotópica nos caranguejos, 

juntamente com a diferença nos níveis de Hg observado entre as espécies, dão suporte 

à hipótese de que a biomagnificação do Hg esteja ocorrendo entre os níveis tróficos nos 

caranguejos do manguezal do RPS. Os níveis de Hg nos caranguejos encontram-se 

abaixo do máximo permissível pela Organização Mundial da Saúde (WHO, 1991), que é 

de 500 ng.g-1 em peso úmido (para G. cruentata as concentrações médias de Hg em 

em peso úmido são ~122 ng.g-1). No entanto, a parte majoritária do Hg presente na 

biota corresponde ao metilmercúrio (forma mais tóxica), variando de cerca de 60 a 90 % 

do total de Hg presente (UNEP, 2002). Sendo assim, há a possibilidade de organismos 

de níveis tróficos superiores e que consomem esses caranguejos, como algumas 

espécies de peixes, vir a ultrapassar as concentrações máximas permitidas para o 

consumo humano e, assim, gerar riscos associados aos efeitos da biomagnificação.  

 Para a população humana os riscos gerados pela biomagnificação estão 

relacionados ao consumo frequente dos organismos, o que tem sido melhor relatado 
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para espécies de peixes presentes em áreas com fontes de Hg previamente 

conhecidas, como por exemplo, na região Amazônica (ex: Lacerda et al, 1994; Malm et 

al., 1995; Dos Santos et al., 2000; Lima et al., 2000). Entretanto, embora na região 

Sudeste do país não haja relatos da utilização comercial dos caranguejos da espécie G. 

cruentata, alguns poucos trabalhos relatam a importância dessa atividade nos estuários 

da região Nordeste do país, principalmente no Estado de Pernambuco. Nessa região, a 

espécie se destaca por seu valor econômico, constituindo uma importante fonte de 

renda e alimento para as populações ribeirinhas (Moura & Coelho, 2004; Maciel & 

Alves, 2009; Souza & Silva, 2009). Segundo os dados do IBAMA/CEPENE (2000; 2007 

apud Maciel & Alves, 2009) entre os anos de 1999 e 2005 houve um aumento de 

aproximadamente 160% na produção do Aratu (G. cruentata) na região Nordeste do 

país, passando de uma produção de 8,2 para 21,7 toneladas, provavelmente como um 

resultado de uma prática de pesca não regulamentada.  

Ainda há poucos estudos publicados em relação a G. cruentata, embora seja 

uma espécie importante não só economicamente para algumas regiões do país, mas 

que desempenha um valioso papel ecológico na cadeia alimentar dos ecossistemas de 

manguezal. Um estudo publicado recentemente por Davanso et al. (2013) reporta a 

utilização de biomarcadores em tecidos dos caranguejos G. cruentata, como 

mensuramentos de danos no DNA e alterações de algumas enzimas, a fim de averiguar 

a qualidade ambiental em dois sistemas estuarinos no Ceará. Os resultados obtidos 

pelo trabalho evidenciaram alterações nos organismos que corresponderam aos dados 

de qualidade ambiental previamente reportados para as áreas estudadas, sugerindo 

que a espécie pode vir a ser utilizada como um biomonitor de áreas estuarinas tropicais. 

 Dessa forma, mais estudos tornam-se necessários para um melhor entendimento 

do papel ecológico desempenhado por essas espécies de caranguejos nos sistemas 

estuarinos. Algumas sugestões de estudos futuros podem ser citadas, como: 1) a 

investigação do efeito da biomagnificação do Hg em níveis tróficos superiores, como em 

peixes e aves do manguezal; 2) investigar se há uma relação de sazonalidade; 3) quais 

insetos são consumidos por pelos caranguejos no manguezal; 3) Investigar a 

biomagnificação do Hg em caranguejos de outros manguezais, com a presença de 

fontes pontuais de contaminação por Hg e em regiões onde há a comercialização e o 

consumo do G. cruentata.  
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7. CONCLUSÕES 

 
 
 

� Os dados de Hg referentes aos compartimentos analisados indicam uma 

influência da vegetação, com suas diferentes características fisiológicas e 

morfológicas, no processo de transferência do Hg total para o sedimento do 

manguezal, corroborando com a primeira hipótese de trabalho. Foram 

observadoas as maiores concentrações de Hg no sedimento no sítio de 

amostragem dominante na espécie vegetal que obteve os maiores valores de Hg 

em suas folhas, a Avicennia germinans, considerada uma planta sal-excretora. 

Estes resultados sugerem que a atmosfera tem sido uma via importante de 

entrada do Hg para o ecossistema de manguezal através dos processos de 

deposição atmosférica sob o dossel. 

 

� Para os caranguejos das espécies Aratus pisonii e Goniopsis cruentata, a 

primeira hipótese de trabalho foi refutada, uma vez que não foi observado uma 

interferência dos sítios de amostragem monodominantes nos resultados. Isto 

pode estar associado à mobilidade dos indivíduos na área, não ficando 

necessariamente restritos a um único local e, principalmente, as especificidades 

e preferências alimentares das espécies, que são consideradas onívoras. 

 

� O caranguejo Ucides cordatus apresentou assinaturas isotópicas condizentes 

com seu hábito alimentar herbívoro, sugerindo uma preferência de consumo de 

folhas das espécies vegetais Rhizophora mangle e Laguncularia racemosa em 

comparação às folhas de Avicennia germinans. A alimentação baseada em 

folhas contribuiu para os baixos valores de Hg observados para essa espécie, 

com concentrações muito inferiores ao máximo permitido pela Organização 

Mundial da Saúde, não acarretando, portanto, em riscos associados ao seu 

consumo pela população humana.  

 

� Os dados referentes a composição isotópica do N e as concentrações de Hg nas 

espécies de caranguejos indicam a ocorrência do processo de biomagnificação 

do Hg entre os diferentes níveis tróficos no ecossistema de manguezal do rio 
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Paraíba do Sul, corroborando com a segunda hipótese de trabalho. Embora os 

níveis de Hg nos caranguejos estejam abaixo do máximo permitido pela 

Organização Mundial da Saúde, a parte majoritária do Hg total na biota 

corresponde ao metilmercúrio (forma mais tóxica). Dessa forma, há a 

possibilidade de organismos de níveis tróficos acima virem a ultrapassar as 

concentrações máximas permitidas e, assim, gerar riscos associados aos efeitos 

da biomagnificação. 

 

� Em linhas gerais, os resultados de Hg total reportados para os diferentes 

compartimentos bióticos e abióticos estudados inferem que o manguezal do rio 

Paraíba do Sul não apresenta graves sinais de contaminação por Hg. Entretanto, 

sugere-se uma continuidade nos trabalhos na área de estudo investigando os 

efeitos da biomagnificação em níveis tróficos superiores, uma vez que podem 

chegar a ultrapassar as concentrações de Hg permitidas para o consumo 

humano. 
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