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Biogeoquímica de metais pesados em solos de manguezal do Rio Botafogo – PE, Brasil 

 

 

RESUMO 

 

 

A bacia do rio Botafogo é um importante manancial para a população e as indústrias 

do litoral norte de Pernambuco. Porém, a intensa atividade urbana e industrial tem gerado 

uma carga de resíduos contendo metais pesados, que é diretamente depositada no estuário. 

Como consequência, ocorre contaminação dos solos do manguezal ao entorno por metais 

pesados, alterando o ecossistema e comprometendo o papel do rio como recurso natural para 

as comunidades. O objetivo deste estudo foi determinar os teores de metais pesados e avaliar 

sua distribuição nos compartimentos minerais e orgânicos, ao longo dos perfis de solos de 

manguezal do Rio Botafogo, relacionando a dinâmica dos metais à função do solo como 

dreno ou fonte de metais pesados. Para isso, análises químicas e físicas para caracterização 

dos solos e determinações dos teores de metais (totais, ambientalmente disponíveis e 

associados a compartimentos geoquímicos operacionalmente definidos) foram realizadas. 

Matrizes biológicas também foram avaliadas quanto ao acúmulo de metais, auxiliando na 

verificação de transferência destes para a biota. Os resultados indicam a contaminação dos 

solos de manguezal por Hg decorrente dos resíduos descartados pela indústria de soda cloro 

situada na região. Embora as estimativas de risco ecológico tenham sido elevadas para Hg, 

observou-se a associação majoritária do metal à frações de alta estabilidade no solo, além do 

baixo acúmulo de Hg por plantas e ostras, evidenciando a função do solo como dreno, o que 

limita a transferência do contaminante para a biota. Argila e MOS são os principais atributos 

do solo que governam o acúmulo de metais, enquanto pH e Eh condicionam a estabilidade 

dos compartimentos geoquímicos aos quais os metais estão associados. As frações 

oxihidróxidos e pirita representaram fases minerais importantes para Cu, Fe e Zn, governando 

a disponibilidade destes elementos. Verifica-se que mesmo sendo identificada a contaminação 

por Hg, o solo desempenha papel fundamental como filtro do contaminante. Alterações nas 

condições geoquímicas deste ambiente podem aumentar a biodisponibilidade e os riscos de 

intoxicação de seres humanos, em especial às comunidades que dependem dos recursos 

naturais do Rio Botafogo e aos consumidores do pescado oriundo da região.  

 

 

Palavras-chave: Contaminação. Estuário. Geoquímica. Matriz biológica. Mercúrio. Risco 

ecológico.  

  



 
 

  



 
 

Biogeochemistry of heavy metals in mangrove soils of the Botafogo River - PE, Brazil 

 

 

ABSTRACT 

 

 

The Botafogo river basin is an important source for the population and industries of 

the northern coast of Pernambuco. However, the intense urban and industrial activity has 

generated a load of waste containing heavy metals that is directly deposited in the estuary. As 

a consequence, there is contamination of the mangrove soils to the environment by heavy 

metals, altering the ecosystem and compromising the role of the river as a natural resource for 

the communities. The objective of this study was to determine the heavy metals contents and 

to evaluate their distribution in the mineral and organic compartments along the profiles of 

mangrove soils of the Botafogo River, relating the dynamics of the metals to the soil function 

as a sink or source of heavy metals. For this, chemical and physical analyzes for soil 

characterization and determinations of the metals (total, environmentally available and 

associated with operationally defined geochemical compartments) were performed. Biological 

matrices were also evaluated for the accumulation of metals, aiding in the verification of their 

transfer to the biota. The results indicate the contamination of mangrove soils by Hg due to 

waste discarded by the soda alkali industry located in the region. Although ecological risk 

estimates were high for Hg, it was observed the majority association of the metal to the 

fractions of high stability in the soil, besides the low accumulation of Hg by plants and 

oysters, evidencing the soil function as sink, which limits the transfer of the contaminant to 

the biota. Clay and MOS are the main attributes of soil that govern the accumulation of 

metals, while pH and Eh condition the stability of the geochemical compartments to which 

the metals are associated. The oxyhydroxide and pyrite fractions represented important 

mineral phases for Cu, Fe and Zn, governing the availability of these elements. It is verified 

that even though the Hg contamination is identified, the soil plays a fundamental role as a 

contaminant filter. Changes in the geochemical conditions of this environment may increase 

the bioavailability and risks of intoxication of humans, especially to communities that depend 

on the natural resources of the Botafogo River and consumers of fish from the region. 

 

 

Keywords: Contamination. Geochemistry. Estuary. Biological matrix. Mercury. Ecological 

risk. 
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1. INTRODUÇÃO GERAL 

 

 O manguezal é um ecossistema tropical impactado pela atividade humana, devido à 

sua localização em planícies costeiras de intenso desenvolvimento urbano e industrial. Além 

das perdas de áreas de mangue, para dar lugar às indústrias e cultivos agrícolas, resíduos 

industriais e domésticos descartados nos corpos hídricos do entorno são direcionados às áreas 

estuarinas, onde podem permanecer durante muito tempo, a depender da natureza do 

contaminante. Metais pesados têm elevado tempo de persistência e toxicidade nestes 

ambientes e, por isso, podem oferecer riscos ao ecossistema e à saúde humana. 

 Os enfoques principais da investigação de metais pesados em solos de manguezal são 

a identificação da fonte poluidora, bem como a avaliação de impactos ambientais. No entanto, 

apenas o teor do metal não é suficiente para estimar o risco. Por isso, investigações sobre a 

distribuição destes elementos em compartimentos geoquímicos são necessárias para elucidar 

aspectos sobre dinâmica e potencial de difusão para os recursos hídricos e a biota. Estas 

informações associadas à análise de matrizes biológicas são ferramentas importantes para a 

avaliação de risco. 

Áreas de manguezal localizadas no limite do estuário do Rio Botafogo, litoral norte de 

Pernambuco, desempenham papel importante no desenvolvimento local e sofrem forte 

pressão antrópica, principalmente, devido às indústrias químicas e à agricultura intensiva. 

Investigações pontuais realizadas na área na década de 80 pela Agência Estadual de Meio 

Ambiente (CPRH), em virtude da suspeita de contaminação do rio por uma indústria 

produtora de soda cáustica, indicaram teores elevados de Hg nos sedimentos, água e 

organismos à jusante da indústria. Contudo, as áreas não foram monitoradas posteriormente, e 

não foram realizados estudos geoquímicos mais detalhados no local.   

 Os teores de Hg no estuário do Rio Botafogo, especificamente, são os mais elevados 

de toda a costa brasileira. A partir destas informações, verifica-se a necessidade de estudos 

específicos que contemplem não apenas o levantamento de áreas contaminadas, mas também 

o papel do solo na retenção de metais contaminantes, em especial o Hg, e o potencial de 

difusão destes para a biota.  
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1.1 Hipóteses 

 

 Os teores de metais pesados ao longo do perfil de solo variam em função dos atributos 

físicos e químicos;  

 A distância da fonte poluidora de Hg condiciona a distribuição horizontal do metal nos 

solos de manguezal; 

 As variações dos potenciais de oxirredução e pH em profundidade afetam a dinâmica 

dos metais causando mudança na função do solo como dreno/fonte de metais pesados; 

 Espécies vegetais de mangue e bivalves bioacumulam metais pesados em função dos 

teores e disponibilidade destes nos solos. 

 

1.2 Objetivo Geral 

 

Determinar os teores de metais pesados e avaliar sua distribuição nos compartimentos 

mineral/orgânico, ao longo dos perfis de solos de manguezal do Rio Botafogo, relacionando, 

assim, a dinâmica dos metais à função do solo como dreno/fonte de metais para o ambiente.  

 

1.3 Objetivos Específicos 

 

 Comparar os teores ambientalmente disponíveis de Cd, Cr, Cu, Hg, Pb e Zn em solos 

de manguezal do Rio Botafogo (0-10 cm) com o background geoquímico local e 

valores de referência internacionais; 

 Avaliar o risco ecológico de cada metal; 

 Verificar a relação entre os teores de Hg e a distância da fonte poluidora;  

 Observar as relações entre os teores de metais pesados ambientalmente disponíveis e 

em frações orgânicas e inorgânicas do solo com os atributos físicos e químicos; 

 Avaliar a bioacumulação de metais pesados em plantas (Rhizophora mangle e 

Laguncularia racemosa) e ostras (Crassostrea rhizophorae).  
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2. REVISÃO DE LITERATURA 

 

2.1. O ambiente manguezal  

 

Manguezal é um ecossistema típico de regiões estuarinas tropicais e subtropicais, 

contendo características específicas de solo, vegetação e fauna (BAYEN, 2012). O seu 

surgimento está condicionado ao regime de marés, presença de gradiente de salinidade e 

deposição de sedimentos pelos corpos d’água marinho e fluvial. Segundo dados da FAO 

(2007), os manguezais estão presentes em áreas costeiras de 124 países, com 58% das áreas 

situadas no continente asiático. O Brasil é o país com o terceiro maior território ocupado por 

florestas de mangue, o que corresponde a 7% da área total estimada (FAO, 2007). São cerca 

de 1,01 milhão de hectares de manguezais distribuídos em quase toda a costa litorânea, 

estendendo-se do Amapá ao estado de Santa Catarina.   

Os manguezais atuam como berçário de peixes, crustáceos e moluscos, permitindo a 

renovação da biomassa costeira e a biodiversidade local, contribuem para o fornecimento de 

nutrientes e como abrigo de diversas espécies de plantas típicas (Ex. Avicennia schaueriana, 

Laguncularia racemosa, Rhizophora mangle), crustáceos (Ex. Alpheus pontederiae, 

Callinectes danae, Eurytium limosum, Ucides cordatus), peixes (Ex. Anableps anableps, 

Bagre bagre, Cathrorops spixxi, Sciades herzbergii) e aves migratórias (Ex. Bulbucus ibis, 

Charadrius semipalmatus, Catoptrophorus semipalmatus, Egretta thula), além de 

constituírem fonte de renda e alimento para famílias alocadas em áreas vizinhas (ALMEIDA 

et al., 2006; ALMEIDA; BARBIERI, 2008; CARVALHO NETA; CASTRO, 2008; GEDAN 

et al., 2011; MORRISEY et al., 2010). Os manguezais exercem proteção do ambiente costeiro 

contra eventos erosivos e têm capacidade de reter contaminantes, diminuindo a dispersão dos 

mesmos.  

 Solos de manguezal encontram-se, geralmente, em condição de encharcamento 

periódico e são formados a partir da deposição de sedimentos holocênicos, de ampla variação 

mineralógica, trazidos pelos cursos d’água. São caracterizados como solos halomórficos e 

apresentam teores de MO elevados em decorrência do acúmulo em ambiente anaeróbio 

(VIDAL-TORRADO et al., 2005). 

 A vegetação típica de mangue é adaptada às condições de alta salinidade e anoxia. 

Apresentam estruturas como rizóforos (Rhizophora) para se sustentarem em solos pouco 

consolidados e pneumatóforos (Laguncularia e Avicennia) que facilitam as trocas gasosas 

com a atmosfera, além de sistemas responsáveis pela excreção de sais (glândulas de sal), 
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tolerando, portanto, altos níveis de salinidade (SILVA; MARTINS; CAVALHEIRO, 2010; 

VIDAL-TORRADO et al., 2005).    

 

2.2. Contaminação e principais fontes de metais pesados em solos e sedimentos de manguezal 

 

Metais pesados constituem um grupo de contaminantes de interesse ambiental devido 

à alta toxicidade e persistência. Esses podem ocorrer naturalmente em solos e sedimentos de 

manguezal pela contribuição litológica dos sedimentos vindos da bacia de contribuição, ou 

resultarem de aportes antrópicos de menor magnitude, não implicando em riscos 

significativos, como mostram estudos de caráter exploratório em áreas costeiras sob intensa 

urbanização e industrialização (ARMID et al., 2014; BANCI et al., 2017; COSTA et al., 

2015; KAMAU et al., 2015; LI et al., 2016). Por outro lado, a exposição dos manguezais a 

fontes pontuais importantes de contaminação pode representar considerável 

biodisponibilidade e a entrada dos metais na cadeia trófica, resultando em riscos à biota 

(CHENG et al., 2015; ZHENG et al., 2011).  

As principais fontes antrópicas de metais em solos e sedimentos de manguezal, 

apontadas na literatura são: indústrias químicas e metalúrgicas (FERNÁNDEZ-CADENA et 

al. 2014; FONSECA et al., 2013; KEHRIG et al., 2003; LIU et al., 2014; LUIZ-SILVA et al., 

2006; SHAIKE et al., 2014; WANG et al., 2015; YE et al., 2012; ZHENG et al., 2011);  

carcinicultura (ANTIZAR-LADISLAO et al., 2015; WU et al., 2017); agricultura 

(ANTIZAR-LADISLAO et al., 2015; ROSOLEN et al., 2015; ZHAO et al., 2015); mineração 

(GONZÁLEZ; RAMÍREZ, 1995; MARRUGO-NEGRETE; PINEDO-HERNÁNDEZ; DÍEZ, 

2015) e esgotos domésticos (ZHAO et al., 2015; WANG et al., 2015). 

Embora diversos metais possam estar presentes em solos e sedimentos de manguezal 

(LEWIS et al., 2011), os de maior ocorrência são o Cr, Cu, Hg, Pb e Zn (Tabela 2.1). 
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Tabela 2.1. Teores médios de metais pesados (mg kg
-1

) em solos e sedimentos de manguezal no mundo  

Local Cd Cr Cu Hg Ni Pb Zn 

Bacia Uberabinha (Brasil)
1
 nd

* 
99,0 59,5 nd 9,1 37,1 24,1 

Baía Guanabara (Brasil)
2 

nd 11,6 68,2 nd 64,7 78,9 307,4 

Baía Guanabara (Brasil)
3 

nd nd nd 1,3 nd nd nd 

Estuário Santos-Cubatão (Brasil)
4 

nd 54,6 40,3 0,8 22,4 34,1 145,0 

Rio San Jorge (Colômbia)
5
 nd nd nd 0,7 nd nd nd 

Baía Levisa (Cuba)
6
 nd nd 13 nd 1694,0 7,4 55,0 

Estero Salado (Equador)
7
 1,0 54,4 161,7 nd 49,5 45,2 390,2 

Estuário Sydney (Austrália)
8 

2,6 179,7 314,0 nd 32,7 994,7 924,0 

Estuário Hugli (Índia)
 9 

0,4 40,0 33,2 nd 32,4 26,4 nd 

Estuário Zhangjiang (China)
10

 0,3 70,0 25,2 0,14 nd 65,7 83,7 

Jujian oriental (China)
11 

1,5 nd 54,7 nd nd 87,2 120,5 

Sul da China
12

 0,2 57,5 21,0 0,2 nd 47,9 58,1 

Estuário Rio Pearl (China)
 13

 0,3 nd nd nd nd 40,5 109,1 

Estuário Rio Yangtze (China)
 14

 0,2 79,1 24,7 nd 31,9 23,8 82,9 

Rio Wuli (China)
 15

 nd nd nd 9,1 nd nd nd 
1
Rosolen et al., 2015; 

2
Fonseca et al. (2013);

 3
Kehrig et al. (2003); 

 4
Luis-Silva et al. (2006);

 5
Marrugo-Negrete; 

Pinedo-Hernández; Díez, 2015; 
6
González; Ramírez (1995); 

7
Fernández-Cadena et al. (2014);

 8
Shaike et al. 

(2014);
  9

Antizar-ladislao et al. (2015);
 10

Wu et al., 2017; 
11

Zhao et al. (2015);
 12

Liu et al.  (2014);
 13

Ye et al. 

(2012);
 14

Wang et al. (2015); 
15

Zheng et al. (2011); 
*
não determinado

 
 

 

O Hg, especificamente, vem sendo amplamente investigado devido à formação de 

metilmercúrio nestes ambientes, neurotoxina resultante de processos de metilação que oferece 

riscos de intoxicação à biota em todos os níveis tróficos da cadeia alimentar, inclusive para os 

seres humanos (LEWIS et al., 2011).  

 

2.3. Metais pesados e atributos físicos e químicos dos solos de manguezal 

 

Solos de manguezal são reconhecidos por seu papel na retenção de metais devido à 

presença de fases minerais e orgânicas que interagem com os elementos, seguindo afinidades 

geoquímicas (NATESAN et al., 2014). Essas interações são governadas por atributos físicos e 

químicos dos solos. Em casos de alteração nos atributos, a estabilidade dos compartimentos 

geoquímicos pode ser reduzida, havendo a liberação dos metais associados para a solução do 

solo. Neste cenário, os solos tornam-se fontes secundárias de metais pesados para o ambiente 

(BASTAMI et al., 2014; BODIN et al., 2013). No intuito de elucidar como a dinâmica de 

metais ocorre no solo de manguezal, alguns atributos físicos e químicos de maior importância 

serão discutidos. 

 

2.3.1. Potencial redox  

 

A difusão de oxigênio no solo é diminuída significativamente em solos inundados. A 

saturação causa o decréscimo do potencial redox e resulta na utilização de receptores de 



32 
 

elétrons alternativos (NO3, MnO4, FeO3, SO4-
2
) pela microbiota, durante o processo de 

oxidação da matéria orgânica (PONNAMPERUMA, 1972). Em ambientes fortemente 

reduzidos (Eh < 100 mV) onde o Fe
+2

 está livre e há abundância de sulfetos, pode haver 

precipitação de sulfetos metálicos (FeS2, CuFeS2, HgS2) e/ou co-precipitação de metais como 

Mn e Cr com a pirita (MORSE; LUTHER, 1999). As dissoluções redutivas de oxihidróxidos 

de Fe e Mn, liberando Fe
2+

 e Mn
2+

 para o meio, e a formação de sulfetos a partir dos íons 

sulfatos, abundantes na água do mar, são etapas importantes deste processo. Em contrapartida, 

elevações nos níveis de oxigênio do meio resultam em alterações no potencial redox e estão 

ligadas ao crescimento das raízes (CHAUDHURI; NATH; BIRCH, 2014), bioturbação 

causada pela atividade de organismos fossoriais (ARAÚJO JÚNIOR et al., 2016; FERREIRA 

et al., 2007), além da influência da maré e posição na paisagem (FERREIRA et al., 2010). 

Como consequência, as frações matéria orgânica e sulfetos sofrem oxidação, e Fe, Mn e 

metais com potencial tóxico podem precipitar na forma de óxidos e hidróxidos. Ferreira et al. 

(2007), por exemplo, verificaram que em áreas com densidade maior de caranguejo-uçá (Uca 

sp.), o número de buracos ocasionados pela bioturbação foi correlacionado positivamente com 

o teor de Fe das frações oxidadas (óxidos de baixa e alta cristalinidade). Os autores também 

verificaram que as camadas de solo sob influência direta das raízes (0-10 cm) apresentaram 

condições óxicas a subóxicas (Eh >100 mV), oxidação de pirita e pH ácido (3,8-5,5).   

 

2.3.2 pH 

 

O pH dos solos de manguezal, geralmente próximo à neutralidade, é governado por 

dois processos principais e antagônicos: 1. Consumo de prótons nas reações de redução de 

aceptores de elétrons e dissociação de íons bicarbonato gerando hidroxilas; 2. Liberação de 

prótons a partir da oxidação da matéria orgânica e sulfetos. Estes processos são, em grande 

parte, condicionados pelo potencial redox do meio, excetuando solos onde a fração carbonato 

funciona como um agente tamponante ao decréscimo de pH, por meio da dissolução de 

carbonato de cálcio (DU LAING et al., 2009).   

Valores de pH elevados favorecem a precipitação de metais, bem como a adsorção 

destes aos colóides do solo, dotados de cargas negativas, o que diminui a mobilidade e 

disponibilidade no ambiente (DU LAING et al., 2009). Em solos ácidos (pH < 7,0), 

carbonatos e sulfetos tornam-se mais solúveis e a protonação dos sítios de troca dos coloides 

do solo conduz à liberação de metais para a solução, onde estarão disponíveis para reações 

químicas (precipitação com óxidos) e/ou absorção pela biota. 
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2.3.3 Matéria orgânica (MO) 

 

O acúmulo de MO em solos de manguezal é favorecido pelo alagamento constante, 

condicionando processos de oxidação de baixa eficiência. A MO pode interagir com metais 

por adsorção à sua superfície negativa e/ou por complexação e quelação de metais com 

reconhecida afinidade pela matéria orgânica, a exemplo do Cu (CHAKRABORTY et al., 

2015). A estabilidade destes complexos depende, principalmente, da fonte e labilidade do 

material orgânico, podendo diminuir ou aumentar a disponibilidade dos elementos no meio 

(BAYEN, 2012). Portanto, correlações positivas entre metais e o teor total de MOS, podem 

não ser significativas, tendo em vista que a retenção de metais pode variar em função dos 

distintos materiais orgânicos e da afinidade desses com cada elemento (MACHADO et al., 

2016).  

Investigações sobre o papel da matéria orgânica na retenção de metais em manguezais 

verificaram que sua influência é maior em camadas ou horizontes superficiais, onde o aporte é 

maior (ZHOU et al., 2010). Por se tratar de um ambiente deposicional, as fontes da MOS 

aportada podem ser distintas e, como consequência, a relação entre metais e MO poderão 

variar em função dos tipos e graus de labilidade (SCHARTUP et al., 2015). 

 

2.3.4 Granulometria 

  

 É reconhecido o papel dos colóides na retenção de metais pesados em solos. No 

manguezal, a distribuição das partículas minerais advindas do intemperismo é um indicativo 

dos processos hidrodinâmicos regentes no local. A areia é depositada em áreas de maior 

hidrodinamismo, comumente próximo à foz, enquanto a argila e silte são preferencialmente 

encontradas em locais com regime hidrodinâmico menos intenso (ESSIEN; ANTAI; 

OLAJIRE, 2009; NATESAN et al., 2014). As partículas minerais dos solos retém metais por 

meio das cargas negativas na superfície, governando, portanto, o processo de troca de cátions 

e envolvendo ligações de caráter eletrostático (BAYEN, 2012) ou de alta energia, como no 

caso dos óxidos e hidróxidos de Fe.  

 

2.3.5 Salinidade  
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 Altos teores de sais, especialmente cloretos (Cl
-
), em sedimentos e solos de manguezal 

ocorrem devido à intrusão de água salina do mar. O aumento de cátions como Ca, Mg, Na e K 

na solução do solo e a complexação de metais por íons cloreto podem diminuir a atividade 

iônica resultando no processo de dessorção de metais pesados, o que eleva a disponibilidade 

destes para a biota (DU LAING et al., 2009). A presença de sais também parece modificar a 

relação entre a MOS e metais (LORES; PENNOK, 1998) por sua capacidade de flocular 

substâncias húmicas, preservando-as da oxidação microbiana e interação com elementos 

químicos (KIDA et al., 2017).  

 

2.4. Avaliação da disponibilidade de metais pesados em solos de manguezal  

  

 Métodos de digestão total, que acessam metais presentes na estrutura de minerais mais 

estáveis (Ex. silicatos e óxidos refratários), são amplamente utilizados para avaliar 

contaminação em solos e sedimentos de manguezal (CHAI et al., 2015; LIU et al., 2014; LIU; 

MA; QU, 2015), porém não são adequados para inferir sobre a dinâmica do contaminante no 

ambiente, quando utilizados isoladamente, por superestimar o risco. Por isso, agências 

ambientais preconizam métodos de extração ―pseudototais‖ para efeitos de comparação com 

valores de referência de metais em sedimentos baseando-se em efeitos adversos à biota. A 

utilização destas metodologias parte da premissa que organismos (plantas, crustáceos, 

moluscos, micro-organismos) não estão expostos ao conteúdo total do contaminante, mas às 

frações de maior labilidade no meio (CCME, 2002).  

 Investigações sobre a dinâmica e disponibilidade de metais em solos alagados são 

realizadas, sobretudo a partir da aplicação de métodos analíticos como digestões 

―pseudototais‖, análises de extração sequencial, sulfetos voláteis em meio ácido e grau de 

piritização de metais. A avaliação dos teores de metais em organismos aquáticos, bem como o 

potencial de bioacumulação também configura uma abordagem para a predição de 

disponibilidade de contaminantes no ambiente.    

   

2.4.1 Digestões pseudototais 

  

Digestões pseudototais são adotadas com o objetivo de determinar a fração do metal 

no solo potencialmente disponível para absorção pelos organismos e/ou a processos de perda 

no sistema (Ex. lixiviação, evaporação) em curto e médio prazo. Métodos como o 3051A 

(USEPA, 1998), água régia e HCl a 1M (HUERTA-DIAZ; MORSE, 1990), em que as fases 
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mais recalcitrantes de minerais silicatados não são destruídas, podem ser utilizados com esta 

finalidade. Inclusive, valores internacionais indicadores de qualidade do sedimento como o 

TEL (Threshold Effects Level) e PEL (Probable Effects Level), por exemplo, foram derivados 

de dados químicos e biológicos de sedimentos coletados e testes toxicológicos considerando, 

apenas, a fração biodisponível do metal. Vários estudos ambientais utilizam estes valores de 

qualidade de sedimento para atestar a contaminação do solo e/ou sedimento, avaliando os 

riscos às comunidades biológicas (BANCI et al., 2017; BASTAMI et al.,2014; RUMISHA et 

al., 2016).  

Apesar do uso recorrente dos teores de metais pseudototais para avaliar o risco 

ecológico, investigações in situ devem ser consideradas, dada às especificidades do local que 

podem interferir no potencial de toxicidade do sedimento. Variáveis como carbono orgânico 

total (COT) e sulfetos voláteis em meio ácido (SVA) já vêm sendo incorporadas aos 

protocolos de análise de sedimentos, uma vez que interferem na disponibilidade de metais 

(USEPA, 2005). 

 

2.4.2 Extrações sequenciais  

 

A extração sequencial de metais investiga os compartimentos geoquímicos aos quais 

os metais estão associados. Para isso, são utilizadas, em sequência, soluções extratoras com 

poder crescente de acessar metais ligados à fases minerais e orgânicas ―operacionalmente 

definidas‖. Os protocolos analíticos para solos de manguezal são os mais variados, 

envolvendo a determinação de contaminantes associados às frações trocável ou disponível, 

oxidáveis (sulfetos e matéria orgânica) e reduzíveis (óxidos e hidróxidos) (ISLAM et al., 

2015; MA et al., 2016; MACHADO et al., 2014).  

O uso de extrações sequenciais para elucidar a biogeoquímica de Fe e Mn em solos e 

sedimentos de manguezal é bem consolidado (HUERTA-DIAZ; MORSE, 1990; FERREIRA 

et al., 2007a; OTERO et al., 2009), contudo é escasso para metais com potencial tóxico. 

Geralmente, o acesso a compartimentos oxidáveis e redutíveis (método BCR – Community 

Bureau Reference), sem discriminá-los, já é o suficiente para inferir acerca da disponibilidade 

do elemento. Abordagens que contemplem fases minerais específicas, a exemplo dos métodos 

desenvolvidos por Tessier, Campbell e Bisson (1979), Fortin, Leppard e Tessier (1993) e 

Huerta-Díaz e Morse (1990), que estabelecem as frações: trocável, carbonato, lepidocrocita, 

ferridrita, óxido de ferro cristalino e pirita, ampliam a possibilidade de desdobramentos, 
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elucidando, inclusive processos pedogenéticos (envolvendo ou não organismos) ocorridos nos 

solos de manguezal (FERREIRA et al., 2007b). 

 

2.4.3 Sulfetos volatilizáveis em meio ácido 

 

A determinação de sulfetos volatilizáveis em meio ácido (SVA) é uma ferramenta 

utilizada para elucidar a dinâmica de metais no solo, por considerar a ocorrência da 

complexação de metais em formas sulfetadas, indisponíveis à biota em solos anaeróbios. A 

estimativa de sulfetos voláteis indica a condição geoquímica do meio (oxidada ou reduzida) e 

a labilidade do elemento. Para isso, os chamados ―metais extraíveis simultaneamente‖ (MES), 

ou seja, metais associados a sulfetos menos estáveis (Ex. greigita e mackinawita), 

solubilizados em solução ácida (HCL 3 mol L
-1

), são quantificados. Com base na relação 

entre as quantidades de sulfetos lábeis e metais disponíveis para interagir, se estabeleceu o uso 

das relações MES/SVA ou SVA – MES. Quando estas relações são inferiores a 1 ou maior 

que 0, respectivamente, há equivalência, no mínimo, da fração sulfeto sobre a fração metais, 

sendo esperada a imobilização de metais. Por outro lado, a razão MES/SVA maior que 1,0 ou 

SVA-MES menor que 0 indica a prevalência da fração metálica e, possivelmente, parte do 

metal não ligada aos sulfetos, estará disponível no meio.  

Embora seja amplamente usada em estudos ambientais (JIANG et al., 2018; 

JINGCHUN et al., 2010; RIBEIRO et al., 2013), a análise de SVA e as relações entre SVA e 

MES podem superestimar o potencial de disponibilidade do metal, por não considerarem 

outros compartimentos geoquímicos de metais em solos de ambientes anaeróbios, como a 

matéria orgânica, por exemplo. Por isso, investigações recentes têm utilizado os dados de 

carbono orgânico total para normalizar as diferenças existentes entre SVA e MES (CHAI et 

al., 2015; USEPA, 2005). 

 

2.4.4 Grau de Piritização 

 

O grau de piritização, também adotado na avaliação da labilidade de contaminantes 

inorgânicos (DÍAZ-DE-ALBA et al., 2016; MACHADO et al., 2014; YE et al., 2010), pode 

ser definido como a fração de metal reativo (metal extraído com HCl a 1M) incorporada à 

estrutura ou co-precipitada junto à pirita (MACHADO et al., 2014; MORSE; LUTHER, 

1999). Em termos práticos, quanto maior o grau de piritização de um determinado metal, 

maior é o papel do sulfeto na retenção e imobilização deste elemento. Metais como o Cu são 
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reconhecidamente associados à pirita, com graus de piritização de até 80% (DÍAZ-DE-ALBA 

et al., 2016).  

 

2.5. Efeitos tóxicos de metais pesados à biota aquática e aos seres humanos 

 

 A exposição de organismos aquáticos a contaminantes inorgânicos em níveis subletais 

pode induzir respostas moleculares, celulares e fisiológicas. Estes efeitos vêm sendo 

intensamente investigados (BENALI et al., 2017; GILLAN et al., 2005; PERIC et al., 2017; 

QUILLET et al., 2012; YAO et al., 2017) e são indicadores do impacto causado pelos metais 

(MARKERT et al., 2003).  

 Estudos moleculares em Mytillus galloprovincialis (espécie de mexilhão) verificaram 

aumento de glutationa S-transferase, enzima antioxidante envolvida em processos de 

desintoxicação de xenobióticos, com o incremento de Zn no bivalve (BENALI et al., 2017). 

Outras enzimas que auxiliam no combate ao estresse oxidativo, a exemplo da metalotioneína, 

também foram verificadas em indivíduos da mesma espécie, em função dos níveis elevados 

de Cd no organismo (PERIC et al., 2017).  

Investigações baseadas na análise de DNA de grupos microbianos verificaram 

alterações na abundância, estrutura e diversidade da comunidade microbiana submetida à 

teores elevados de metais em sedimentos estuarinos (GILLAN et al., 2005; QUILLET et al., 

2012; YAO et al., 2017), principalmente quando adotados genes funcionais envolvidos na 

ciclagem geoquímica de elementos, como carbono, enxofre e ferro. QUILLET et al. (2012), 

avaliando impactos de metais pesados sobre a atividade de procariotos redutores de sulfato, 

observaram que determinados grupos filogenéticos predominaram na superfície, em 

comparação às camadas mais profundas, com teores mais baixos de metais, evidenciando a 

mudança na estrutura microbiana em função da contaminação do local.   

Testes de toxicidade celular em espécie de protozoário de ambientes estuarinos 

(Euplotes crassus) indicaram diminuição da taxa de replicação e da estabilidade da membrana 

lisossomal a partir de 5 µmol L
-1

 de Cu e 10 nmol L
-1

 de Hg, indicando a sensibilidade destes 

organismos à baixas concentrações de Cu e Hg (GOMIERO et al., 2012). Respostas 

fisiológicas foram verificadas em caranguejos (Uca rapax) submetidos à contaminação por 

metais em manguezal no estado de São Paulo (CAPPARELLI et al., 2016). Os autores 

observaram aumento da ATPase Na
+
/K

+
 (bomba de sódio e potássio) em caranguejos 

coletados em áreas contaminadas como estratégia para garantir o funcionamento adequado 

dos processos fisiológicos. 
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Além de comprometer a manutenção do ecossistema manguezal na medida em que 

intoxicam organismos de todos os níveis tróficos, metais pesados também podem oferecer 

riscos aos seres humanos, posicionados no topo da cadeia trófica. Diversos efeitos negativos 

são verificados em seres humanos em decorrência da intoxicação por metais: ocorrência de 

células cancerígenas no pulmão (As e Cd), disfunção renal (As, Pb, Cd e Hg), descamação e 

câncer de pele (As e Hg), danos aos sistemas nervosos central e periférico (As, Pb e Hg), 

retardo metal e disfunções cognitivas e motoras (Pb e Hg), má formação do feto (Hg 

orgânico), danos ao tecido ósseo (Pb e Cd), formação de úlceras nasais e danos à molécula de 

DNA (Cr) (JAISHANKAR et al., 2014).  

A exposição, para alguns metais, pode ser maior graças à biomagnificação e, no caso 

do Hg, associada à metilação, ou seja, seu acúmulo ao longo da cadeia alimentar na forma de 

metilmercúrio. Estudos comprovaram essa dinâmica do elemento em manguezais, inclusive 

com estimativas dos fatores de bioconcentração em todos os níveis tróficos, desde 

microplânctons até espécies de pescado potencialmente consumidas por seres humanos 

(KEHRIG et al., 2011). Um dos maiores casos de intoxicação por Hg em seres humanos foi 

registrado na cidade costeira de Minamata (Japão). A contaminação da biota ocorreu pelo 

descarte de resíduo proveniente de uma indústria produtora de ácido acético, contendo 

metilmercúrio. A exposição humana ocorreu pelo consumo de pescados contaminados 

(HACHIYA, 2006). Os pacientes intoxicados por Hg desenvolveram distúrbios neurológicos 

que ficaram conhecidos como doença de Minamata.  

Órgãos voltados para a segurança alimentar e saúde humana no Brasil e no mundo 

preconizam valores máximos de metais pesados em alimentos de origem estuarina, 

especialmente para peixe, alimento diário de diversas comunidades. A Agência Nacional de 

vigilância Sanitária (ANVISA), por exemplo, indica limites máximos, com base em massa 

úmida, para As (1,0 mg kg
-1

), Cd (0,05-2,0 mg kg
-1

), Hg (0,5-1,0 mg kg
-1

) e Pb (0,3-1,5 mg 

kg
-1

), e faz distinção entre os frutos do mar (moluscos cefalópodes, moluscos bivalves e 

crustáceos) (ANVISA, 2013).  

 

2.6. Indicadores biológicos de contaminação por metais pesados em manguezais  

 

Considerando os efeitos deletérios dos metais em organismos vivos, muitos estudos 

tem lançado mão de matrizes biológicas para avaliar os impactos ocasionados por metais 

(AHMED et al., 2011; BANCI et al., 2017; BORRELL et al., 2016; KURANCHIE-MENSAH 

et al., 2016; KFOURI et al., 2005). O próprio acúmulo destes elementos no interior dos 
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organismos juntamente com a investigação dos efeitos em nível celular, molecular e 

fisiológico dos indivíduos (item 2.5) representam respostas à exposição pelo metal e são 

parâmetros comumente utilizados na escolha de indicadores biológicos adequados. 

Na literatura, algumas definições são usadas como referência ao acúmulo de metais 

por organismos aquáticos. Uma delas é a bioconcentração, designada como o processo de 

absorção de metais (ou outras substâncias) advindos de algum meio físico bem delimitado, 

comumente a água (BARRON, 2003; KEHRIG et al., 2011). Este termo é bastante 

confundido com o fenômeno de bioacumulação, considerado como a absorção e acúmulo de 

metais provenientes de diversas fontes, incluindo sedimento, água e alimento nos tecidos de 

organismos (BARRON, 2003; MARKERT et al., 2003). A biomagnificação é definida como 

um processo de incremento nos teores de uma determinada substância ao longo da cadeia 

trófica, com maior acúmulo verificado em organismos superiores (BARRON, 2003). Neste 

caso, o acúmulo ao longo dos níveis tróficos não ocorre com substâncias inorgânicas. Para o 

Hg, especificamente, a biomagnificação ocorre a partir de espécies organomercuriais nos 

tecidos de organismos (KEHRIG et al., 2011; LE et al., 2017; THERA et al., 2014).   

No monitoramento ambiental, a bioacumulação de metais pode ser explorada no 

intuito de verificar os impactos decorrentes da contaminação durante um período ou na 

comparação de locais sob suspeita de contaminação com referências locais (MARKERT et 

al., 2003). Nestes casos, os organismos podem funcionar como indicadores biológicos da 

qualidade do ambiente. 

Registros de acúmulo de metais na parte aérea de espécies vegetais de mangue de 

ambientes tropicais (gêneros Rhizophora, Laguncularia) não são comuns na literatura, 

provavelmente, devido às estratégias de exclusão de metais no sistema radicular, o que 

diminui significativamente a transferência destes elementos para a parte aérea (BERNINI et 

al., 2010; CHENG et al., 2014). A exposição aos metais ocasiona alterações anatômicas nas 

raízes de Rhizophora sp. e Laguncularia racemosa (CHENG et al., 2014; SOUZA et al., 

2014a; SOUZA et al., 2014b). Exceções podem ser verificadas em espécies do gênero 

Avicennia, com registros de bioacumulação de Pb, Cu, Cr e Zn na parte aérea, sendo 

consideradas espécies sentinelas de locais contaminados (NEGI, 2017; PAZ-ALBERTO et al., 

2014). 

Investigações relacionadas a crustáceos como o caranguejo uçá (Ucides cordatus), 

frequentemente encontrados em áreas de manguezal, indicam o acúmulo preferencial de 

metais como Cd, Cr, Cu e Mn no hepatopâncreas e nas brânquias (DUARTE et al., 2017; 

PINHEIRO et al., 2012). A bioacumulação nestes organismos, geralmente, é estreitamente 
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correlacionada com os teores de metais em folhas de espécies vegetais de mangue, base de 

sua dieta alimentar. Fatores de bioacumulação estão sendo utilizados como indicativos de 

condições pré-patológicas, as quais estes organismos estão submetidos (DUARTE et al., 

2017).  

Espécies do filo Mollusca, principalmente os bivalves, são amplamente utilizadas no 

monitoramento de locais contaminados por metal (BRIANT et al., 2017; BURIOLI et al., 

2017; MARKERT et al., 2003; SQUADRONE et al., 2016). Isto ocorre devido às 

características favoráveis que muitos destes organismos apresentam: a ampla distribuição, a 

disponibilidade de informações sobre o ciclo de vida e reprodução, a sensibilidade às 

alterações do ambiente, a facilidade de coleta, a presença contínua no local contaminado e o 

valor social que apresentam para a população local (USEPA, 1990).  

Embora o uso de bioindicadores diretamente consumidos como peixes, crustáceos e 

moluscos (CAÇADOR et al., 2012; GUO et al., 2016; SILVA et al., 2006) seja difundido, 

estudos comprovam que micro-organismos do solo podem ser indicadores eficientes no 

monitoramento contínuo de solos de manguezal submetidos à influência antrópica, 

verificando mudanças significativas na abundância, atividade enzimática, respiração e 

diversidade microbiana (BEHERA et al., 2013). O uso destes bioindicadores é justificado pela 

importância dos micro-organismos na base da cadeia trófica, garantindo o funcionamento dos 

ciclos biogeoquímicos de nutrientes essenciais às plantas e aos animais (ANDREOTE et al., 

2012). A abordagem molecular, baseada na análise de DNA de grupos microbianos, tem sido 

uma ferramenta sensível a alterações na abundância, estrutura e diversidade da comunidade 

microbiana submetida a níveis elevados de metais pesados em ambientes alagados (GILLAN 

et al., 2005; QUILLET et al., 2012; YAO et al., 2017), principalmente quando adotados genes 

funcionais do carbono, enxofre e ferro, responsáveis pelos ciclos destes elementos.   
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3. TEORES AMBIENTALMENTE DISPONÍVEIS E RISCO ECOLÓGICO DE 

METAIS PESADOS EM SOLOS DE MANGUEZAL SOB AÇÃO ANTRÓPICA 

 

 

RESUMO 

 

 

As atividades urbana e industrial têm gerado carga diária de resíduos associados à 

metais pesados que são depositados no estuário do Rio Botafogo. Como consequência, há 

contaminação dos solos de manguezal do entorno, podendo ocasionar risco ao ecossistema, o 

que compromete o papel do rio como fonte de recursos naturais para as comunidades. Os 

objetivos do trabalho foram: 1. determinar os teores de Cd, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb e Zn em solos 

de manguezal do Rio Botafogo e associar sua distribuição aos atributos do solo e proximidade 

da fonte de contaminação, 2. verificar o grau de contaminação e o risco ecológico causado 

pelos metais. Amostras de solo foram coletadas (0-10 cm) em 66 pontos distribuídos a 3 e 30 

metros da margem do rio, contemplando a variação de vegetação e condições físicas e 

químicas nas quais os solos estão submetidos. As variáveis pH, Eh, matéria orgânica total, 

condutividade elétrica e granulometria foram determinadas nas seções de 0-5 e 5-10 cm. Os 

teores de metais ambientalmente disponíveis foram determinados nas profundidades de 0-1, 

1-2, 2-3, 3-4, 4-5, 5-7 e 7-10 cm e comparados com o background local e valores de 

referência mundiais. O índice de geoacumulação e o risco ecológico foram calculados para 

estimar o grau de contaminação e os riscos ao ecossistema. Verificou-se que o regime 

hidrodinâmico local foi determinante para a distribuição dos atributos químicos e físicos dos 

solos. Em ordem decrescente, os teores médios dos metais, na profundidade de 0-10 cm, 

foram: Cr (52,79) > Zn (40,8) > Pb (20,11) > Cu (15,88) > Ni (12,19) > Hg (4,61) e Cd (0,16 

mg kg
-1

). A argila e a MOS governam a distribuição de metais, e a proximidade da fonte 

industrial explica as variações nos teores de Hg. Cr e Hg foram superiores ao background 

local mas, apenas Hg ultrapassou os limites de referência de qualidade de sedimentos (ERL e 

PEL) em mais 6,5 vezes, indicando efeitos adversos possíveis à biota. De acordo com os 

índices de geoacumulação e o risco ecológico estimados os solos de manguezal do Rio 

Botafogo estão severamente contaminados por Hg. Estes dados de levantamento exploratório 

da contaminação por Hg nas áreas de manguezal são imprescindíveis para estudos 

direcionados à biodisponibilidade de Hg e riscos à biota.  

 

 

Palavras-chave: Estuário. Índice de geoacumulação. Metal-traço. Poluição. Solos alagados.  
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ENVIRONMENTALLY AVAILABLE LEVELS AND ECOLOGICAL RISK OF 

HEAVY METALS IN MANGROVE SOILS UNDER ANTHROPIC ACTION 

 

 

ABSTRACT 

 

 

The urban and industrial activities have generated daily waste load associated with 

heavy metals that are deposited in the estuary of the Botafogo River. As a consequence, there 

is contamination of the surrounding mangrove soils, which can cause a risk to the ecosystem, 

which compromises the role of the river as a source of natural resources for the communities. 

The objectives of the study were: 1. to determine the levels of Cd, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb and Zn 

in mangrove soils of the Botafogo River and to associate their distribution with soil attributes 

and proximity of source of contamination, 2. verify the degree of contamination and the 

ecological risk caused by metals. Soil samples were collected (0-10 cm) in 66 points 

distributed at 3 and 30 meters from the river bank, contemplating the variation of vegetation 

and the physical and chemical conditions in which the soils are submitted. The pH, Eh, total 

organic matter, electrical conductivity and granulometry variables were determined in the 

sections of 0-5 and 5-10 cm. The levels of environmentally available metals were determined 

at depths of 0-1, 1-2, 2-3, 3-4, 4-5, 5-7 and 7-10 and compared to the local background and 

world reference values. The geoacumulation index and ecological risk were calculated to 

estimate the degree of contamination and the risks to the ecosystem. It was verified that the 

local hydrodynamic regime was determinant for the distribution of the chemical and physical 

attributes of the soils. In order of decreasing, the average contents of the metals, in depth of 0-

10 cm, were: Cr (52.79) > Zn (40.80) > Pb (20.11) > Cu (15.88) > Ni (12.19) > Hg (4.61) and 

Cd (0.16 mg kg
-1

). Clay and MOS govern the distribution of metals and the proximity of the 

industrial source explains the variations in Hg. Cr and Hg were higher than the local 

background, but only Hg exceeded the sediment quality reference limits (ERL and PEL) by 

6.5 times, indicating possible adverse effects on biota. From the estimated geoacumulation 

index and ecological risk, the mangrove soils of the Botafogo River are severely contaminated 

by Hg. These data of exploratory survey of Hg contamination in the mangrove areas are 

essential for studies aimed at the bioavailability of Hg and risks to biota. 

 

 

Keywords: Estuary. Index of geoacumulation. Metal-trace. Pollution. Flooded soils. 
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3.1 INTRODUÇÃO 

 

O desenvolvimento urbano e industrial acentuado nas áreas costeiras vem 

direcionando estudos para a verificação de contaminação dos manguezais, ecossistema de alta 

diversidade biológica e produtividade primária (CABRAL et al., 2016; LI et al., 2016; 

MIOLA et al., 2016) que cobre cerca de 70% da costa de regiões tropicais e subtropicais 

(NOËL et al., 2015). Metais pesados, especificamente, têm sido investigados nestes ambientes 

por apresentarem alta toxicidade e persistência, comprometendo os recursos biológicos locais 

e a saúde humana (NATESAN et al., 2014; RAJARAM et al., 2017; 

SUNDARAMANICKAM et al., 2016; WU et al., 2014; ZHAO et al., 2015). 

Por se tratar de um ambiente deposicional, os manguezais recebem metais pesados 

oriundos de processos intempéricos e erosivos ocorridos no continente, caracterizando a 

fração de origem natural. Já os aportes antrópicos estão principalmente associados aos 

efluentes industriais (SHAIKE et al., 2014; YE et al., 2012), às atividades de aquicultura 

(ANTIZAR-LADISLAO et al., 2015; WU et al., 2017), aos resíduos de cultivos agrícolas 

(BAI et al., 2011) e aos esgotos domésticos (AL HAGIBI; AL-SELWI; AL-SHWAFI, 2018) 

circunvizinhos.  

Solos e sedimentos de manguezal apresentam grande capacidade de reter metais 

pesados devido aos altos teores de matéria orgânica e de sulfetos (FONSECA et al., 2013; 

ZHOU et al., 2010). A condição de anoxia, típica de solos submetidos a longos períodos de 

alagamento, propicia a atividade de micro-organismos anaeróbios e processos de sulfidização 

(redução de sulfato) resultando no decréscimo das taxas de mineralização da matéria orgânica 

e formação de sulfetos, respectivamente. Metais podem ser complexados por compostos 

orgânicos ou sofrer (co)precipitação com sulfetos, atenuando a difusão dos elementos para 

outros compartimentos ambientais. Portanto, o solo destes ambientes funciona como um filtro 

geoquímico de metais pesados, servindo como um indicador das contaminações recente e 

pretérita. Entretanto, a estabilidade das frações orgânica e sulfídrica e, por consequência, a 

disponibilidade de metais pesados estão condicionadas às reações de oxirredução (pH e Eh), à 

granulometria do sedimento e à salinidade. Mudanças nestes atributos podem favorecer a 

liberação de metais pelo solo, tornando-o uma fonte secundária de contaminantes para o 

ambiente (BODIN et. al., 2013; BASTAMI et. al., 2014).  

Para avaliar a contaminação de solos de manguezais por metais, muitos estudos 

adotam métodos de extração que não acessam metais da estrutura de silicatos, fase mineral de 

maior estabilidade, em que os elementos não estão disponíveis ao ambiente a médio e longo 
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prazos (LI et al., 2016; SUNDARAMANICKAM et al., 2016; RAJARAM et al., 2017). 

Inclusive este procedimento é recomendado por órgãos ambientais para comparação com 

valores de referência da qualidade de sedimentos e solos de ambientes costeiros por acessar 

metais que estão suscetíveis ao contato dos organismos mais sensíveis (CCME, 1999). A 

depender do nível de contaminação a que está submetido o manguezal, efeitos adversos à 

biota são observados (BANCI et al., 2017; BENALI et al., 2017; QUILLET et al., 2012), 

exigindo estimativas quanto ao risco ecológico e à saúde humana (LIU et al., 2014, LIU; MA; 

QU, 2015; NIEMEYER et al., 2016; RUMISHA et al., 2016). 

 As áreas de manguezal próximas ao estuário do Rio Botafogo sofrem forte pressão 

antrópica, com o desenvolvimento de atividades industriais e agrícolas nas margens do rio, 

além da presença de povoados que dependem dos recursos naturais do mangue (CPRH, 2003). 

Estas atividades podem contribuir sobremaneira para o aumento dos níveis de metais nos 

solos consequenciando na contaminação do ambiente.  

 Neste contexto, os objetivos do trabalho foram: i) determinar os teores de metais 

pesados em solos de manguezal do Rio Botafogo; ii) relacionar a distribuição horizontal e em 

profundidade de metais com os atributos físicos e químicos dos solos, bem como com a 

proximidade da fonte antrópica; iii) Avaliar a contaminação dos solos por meio de 

comparação com valores de referência, background geoquímico local e cálculo de índice de 

geoacumulação (Igeo); iv) Estimar os riscos ecológicos causados por cada metal (Ei) e pelo 

efeito sinérgico de todos os metais (PERI). 

 

3.2 MATERIAIS E MÉTODOS 

 

3.2.1 Área de estudo 

 

A área de manguezal, adjacente aos limites do estuário do Rio Botafogo, está situada 

na porção norte do litoral de Pernambuco (Figura 3.1A). O rio contém o principal reservatório 

de água para o abastecimento da população local e sua bacia hidrográfica (Bacia Botafogo-

Arataca) corresponde a quase 35% do litoral norte (CPRH, 2003; SRH, 2001). Segundo a 

classificação de Köppen e Geiger, o clima da região é o tropical úmido do tipo As, com 

temperaturas entre 25 e 30ºC e precipitação entre 1.300 e 2.200 mm ao ano (INPE, 2017). As 

marés são semi-diurnas e regulares com 2 preias-mar (maré alta) e 2 baixas-mar (maré baixa) 

em cada ciclo de maré, com amplitude variando  de 1,0 m (marés de quadratura) a 2,2 m 
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Figura 3.1. Localização da área de estudo (A); representação dos pontos de amostragem 

e indicação das atividades antrópicas próximas ao estuário do Rio Botafogo (A1 cultivo 

de cana-de-açúcar; A2 carcinocultura) (B).  

(A) 

(marés de sizígia). A geologia regional é representada por rochas do embasamento cristalino e 

recobrimentos de arenitos de granulometria média a fina (CPRH, 2003). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Atividades industriais do setor químico ocupam o trecho superior do rio, destacando a 

indústria de soda-cloro presente na região desde a década de 60 (Figura 3.2). O cultivo de 

cana-de-açúcar e, com menor expressão, sistemas agrícolas de policultivo também são 

observados nos solos ao entorno. Nas margens próximas à foz, encontram-se atividades de 

carcinocultura e pesca artesanal.  
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3.2.2 Amostragem, coleta e preparo das amostras de solo 

  

Para a verificação da distribuição espacial dos metais pesados e da contaminação no 

manguezal do Rio Botafogo, foram coletadas em 66 pontos (distantes 500 m um do outro 

considerando a sinuosidade) amostras de solo (0-10 cm) distribuídas a 3 e 30 m de distância 

das margens esquerda e direita do rio (Figura 3.1B). Todos os pontos de coleta foram 

georreferenciados. A coleta foi realizada contemplando a variabilidade da vegetação de 

mangue. No trecho inferior (0,0 a 2,5 km da foz do rio) houve predomínio de Rhizophora 

mangle; no trecho médio (2,5 a 5,0 km da foz do rio), coexistência de Rhizophora mangle, 

Laguncularia racemosa e Avicennia sp.; e no trecho superior (5,0 a 7,5 km da foz), domínio 

de Laguncularia racemosa. Em cada ponto da amostragem, foram coletadas 6 amostras 

simples com tubos de pvc (Ø 100 mm) de 10 cm de comprimento. Os tubos contendo as 

amostras de solo foram transportados em caixa térmica contendo gelo para evitar alterações 

químicas das amostras. As coletas foram realizadas nas marés baixas de quadratura, no 

período de setembro a outubro de 2015. 

 Em laboratório, 4 amostras simples (0-10 cm) de cada ponto de coleta foram 

seccionadas em camadas 0-1, 1-2, 2-3, 3-4, 4-5, 5-7 e 7-10 cm para análise de metais. 

Posteriormente as amostras de mesma profundidade foram homogeneizadas, armazenadas em 

pote plástico e mantidas sob refrigeração (-18 ºC) até o momento das análises.  

As duas amostras restantes foram reservadas à análise granulométrica, condutividade 

elétrica e matéria orgânica, sendo seccionadas em camadas de 0-5 e 5-10 cm. As subamostras 

Figura 3.2. Diagrama unifilar do Rio Botafogo. Adaptado de CPRH (2003) 

https://pt.wikipedia.org/wiki/%C3%98
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de mesma profundidade foram homogeneizadas, secas a temperatura ambiente, destorroadas, 

quarteadas, tamisadas em peneira de malha de 2 mm e armazenadas.  

 

3.2.3 Análises físicas e químicas 

 

 O potencial redox (Eh) das amostras de solo (a cada 5 cm) foi aferido em campo por 

meio de um equipamento de potencial de oxidação-redução (ORP) portátil contendo um 

eletrodo de platina previamente calibrado. As leituras foram corrigidas com a adição do 

potencial + 244 mV referente a eletrodo de referência de calomelano. A aferição de pH foi 

realizada no local de coleta com a prévia aferição do equipamento em padrões de 4,0 e 7,0. 

 Em laboratório, a matéria orgânica do solo (MOS) foi quantificada por 

termogravimetria, utilizando-se cinco gramas de solo seco (60ºC) em mufla a 450ºC por 2 

horas (DAVIES, 1974). O teor total de MOS foi obtido por diferença entre as massas dos 

solos antes e após a combustão. A condutividade elétrica (CE) foi determinada em suspensão 

de solo e água ultra-pura (relação solo/solução de 1:5) em condutivímetro previamente 

calibrado (BIRCH et al., 2011). As frações granulométricas dos solos foram obtidas segundo 

método do densímetro utilizando como dispersante uma solução de hexametafosfato de sódio 

e hidróxido de sódio (CAMARGO et al., 2009), em amostras de solo previamente tratadas 

para remoção de sais (lavagem com álcool a 60%) e matéria orgânica (oxidação com peróxido 

de hidrogênio a 15%). 

Para os teores ambientalmente disponíveis (T-AD) de Cd, Cr, Cu, Hg, Pb, Ni e Zn, 

amostras de solo foram submetidas a digestão ácida 3051A (USEPA, 1998). Uma amostra de 

0,500g de solo previamente seca a 35ºC e pulverizada (0,15 mm) foi digerida com ácido 

nítrico (HNO3) e ácido clorídrico (HCl) a 175ºC por 4’ 30‖ minutos em sistema fechado. 

Após a digestão, os extratos foram filtrados e diluídos para 25 ml com água ultrapura (18,2 

mΩ.cm) em balões certificados. Os teores de metais nos extratos, exceto Hg, foram dosados 

por espectroscopia de emissão ótica com modo de observação dupla (axial e radial) e detector 

de estado sólido, com sistema de introdução via amostrador automático AS 90 plus. Os teores 

de Hg nos extratos foram determinados por espectrofotômetro de absorção atômica (AAnalyst 

800 Perkin Elmer) acoplado a gerador de hidretos (FIAS 100/Flow Injection System/Perkin 

Elmer) com lâmpadas de descarga sem eletrodos (EDL), comprimento de onda de 253,7 nm, 

utilizando o borohidreto de sódio a 0,2% como agente redutor.   

O controle de qualidade da análise de metais ambientalmente disponíveis foi realizado 

utilizando-se amostras em branco e de solo certificado do National Institute of Standards and 
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Technology (NIST SAN JOAQUIN – 2709a). As recuperações obtidas para os metais 

estudados foram 110,6% (Cd), 104,5% (Cr), 114,4% (Cu), 104,1% (Hg), 95,8% (Pb), 88,8% 

(Ni) e 92,4% (Zn), com base nos valores lixiviados do solo certificado. Os limites de detecção 

da análise (LD) foram determinados utilizando a seguinte fórmula (INMETRO, 2010):  

 

      + t (n-1, 1-α)*S 

 

Onde X significa a média dos valores de 10 amostras em branco, t é a distribuição de 

Student, dependente do tamanho da amostra (n=10) e do grau de confiança, S refere-se ao 

desvio-padrão amostral dos brancos analisados. As análises foram realizadas em duplicata. 

 

3.2.4 Avaliação da contaminação nos solos de manguezal do Rio Botafogo 

 

3.2.4.1 Comparação com background e valores de referência mundiais  

 

A contaminação nos solos de manguezal do Rio Botafogo foi avaliada por meio de 

comparação dos teores médios de metais encontrados (0 – 10 cm) com o background 

geoquímico obtido nos solos de manguezal do Rio Jaguaribe, localizado em Itamaracá – PE, 

área com menor interferência antrópica e inserida em contexto geológico semelhante.  

Na ausência de legislação brasileira específica para solos e sedimentos de manguezal, 

valores de referência utilizados pelas agências ambientais canadense (TEL e PEL) e 

estadunidense (ERL e ERM) para avaliar a qualidade de sedimentos foram adotados para 

comparação. O Canadian Council of Ministers of the Environment (CCME), agência 

ambiental do Canadá, indica a utilização de dois valores para a avaliação da toxicidade de 

sedimentos marinhos e estuarinos: Threshold Effect Level (TEL) que se refere à concentração 

máxima do metal no sedimento em que nenhum efeito tóxico é observado e o Probable 

Effects Level (PEL) que é a concentração mínima do metal em que efeitos tóxicos são 

observados em espécies sensíveis. Os valores preconizados pela National Oceanic and 

Atmospheric Administration, Estados Unidos, são o ERL (Effects Range Low) que indica que 

em concentrações abaixo ou iguais ao percentil 10, os efeitos tóxicos são raramente 

verificados; e o ERM (Effects Range Median) que se refere à concentração do metal 

(percentil 50) acima da qual são verificadas, nos organismos mais sensíveis, respostas à 

toxicidade. 
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3.2.4.2 Índice de Geoacumulação (Igeo) 

 

 O índice de geoacumulação foi adotado para avaliar o grau de contaminação de solos 

ocasionado por metais pesados, de acordo com a equação (MULLER, 1979): 

 

          
  

        
 

  

Onde Igeo é o índice de geoacumulação para cada metal, Cn refere-se ao teor do metal 

n no solo analisado, Bn é o background geoquímico do elemento n (área de referência do Rio 

Jaguaribe, PE) e 1,5 é o fator de correção utilizado para corrigir efeitos litogênicos. 

 Com base nos índices de geoacumulação, foi possível categorizar o nível de 

contaminação ocasionado por cada metal nas seguintes classes: Classe 0: Igeo < 0 (solo não 

contaminado); Classe 1: 0 < Igeo < 1 (solo não contaminado a moderadamente contaminado); 

Classe 2: 1 < Igeo < 2 (solo moderadamente contaminado); Classe 3: 2 < Igeo < 3 (solo 

moderadamente a altamente contaminado); Classe 4: 3 < Igeo < 4 (solo altamente 

contaminado); Classe 5: 4 < Igeo < 5 (solo altamente a extremamente contaminado); Classe 6: 

Igeo > 5  (solo extremamente contaminado). 

 

3.2.4.3 Risco Ecológico 

 

O coeficiente de risco ecológico (Ei) foi calculado para estimar o risco ecológico de 

cada metal em estudo, conforme fórmula abaixo: 

 

         

  

 Em que Ti é o fator de toxicidade do metal, fi é o índice de contaminação do metal. O 

fator toxicidade (Ti) para Cd, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb e Zn é 30, 2, 5, 40, 5, 5 e 1, respectivamente 

(HAKANSON, 1980). Para a obtenção do fi são necessários os valores do metal nos solos em 

estudo (Ci) e em solos de uma área de referência (Bi). Para os metais analisados, o Bi 

encontrado foi de 0,17 mg kg
-1

 (Cd); 30,1 mg kg
-1

 (Cr); 19,3 mg kg
-1 

(Cu); 0,07 mg kg
-1 

(Hg); 

8,7 mg kg
-1 

(Ni); 18,6 mg kg
-1 

(Pb) e 38,3 mg kg
-1 

(Zn). 
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Os coeficientes de risco ecológico para cada metal foram interpretados da seguinte 

maneira: Ei < 40 (risco baixo), 40 < Ei < 80 (risco moderado), 80 < Ei < 160 (risco 

considerável), 160 < Ei < 320 (risco alto) e Ei > 320 (risco muito alto) (HAKANSON, 1980).  

O Potential Ecological Risk Index (PERI), que indica o risco ecológico causado pelo 

conjunto de metais, pode ser calculado a partir da fórmula seguinte: 

 

      ∑   

 

Os índices de risco ecológico obtidos foram categorizados em quatro grupos: PERI < 

150 (potencial risco ecológico baixo), 150 ≤ PERI < 300 (potencial risco ecológico 

moderado), 300 ≤ PERI < 600 (potencial risco ecológico considerável) e PERI ≥ 600 

(potencial risco ecológico muito alto) (HAKANSON, 1980). 

 

3.2.5 Análise dos dados 

 

Médias, medianas, valores máximos, mínimos e coeficientes de variação foram 

calculados para os parâmetros físicos e químicos do solo. Para a interpretação dos dados de 

granulometria quanto aos processos hidrodinâmicos que governaram sua distribuição na área 

de coleta, foi adotado o diagrama triangular de Pejrup (1988) baseado em condições 

hidrodinâmicas. O triângulo é dividido em 4 grupos que correspondem a 4 condições 

hidrodinâmicas. O objetivo desta abordagem é compreender o processo de sedimentação 

baseando-se no gradiente de energia que ocorre ao longo do estuário e que influencia a 

distribuição de partículas dos solos de manguezal. Segundo a interpretação de Pejrup (1988), 

o grupo I indica condições hidrodinâmicas muito baixas (águas calmas), dificilmente 

encontradas em estuários e os grupos II a IV indicam condições hidrodinâmicas crescentes 

(níveis crescentes de turbulência). As letras A, B, C e D referem-se ao teor de areia dos solos 

em cada grupo.   

Correlações de Pearson foram estabelecidas entre metais e atributos físicos e químicos 

dos solos, utilizando dados previamente testados quanto à normalidade pelo teste de Shapiro-

Wilk ao nível de 5%. Para as variáveis que não apresentaram distribuição normal, 

transformações box cox foram realizadas. Regressões lineares múltiplas foram utilizadas para 
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avaliar os efeitos dos atributos químicos e físicos do solo na distribuição de metais pesados 

nos solos. As variáveis participantes de cada modelo de predição (por metal) foram 

selecionadas a partir da análise de correlação (verificação de correlações significativas). Para 

o Hg, especificamente, as distâncias entre a fonte industrial e os pontos de amostragem foram 

consideradas no modelo de predição. Os modelos de regressão seguiram o método de seleção 

stepwise, adotando nível de significância de p < 0,05. A análise estatística e os gráficos foram 

obtidos utilizando os softwares STATISTICA 10 e Origin Pro8, respectivamente. 

 

3.3 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

3.3.1 Atributos químicos e físicos 

 

O valor médio de pH na camada de 0-5 cm indicou a predominância de solos com 

caráter neutro (Tabela 3.1). Cerca de 56% das amostras apresentaram pH variando de neutro 

(pH = 7) a levemente alcalino (pH ≅ 8,1).  

 

Tabela 3.1. Estatística descritiva dos atributos químicos e físicos dos solos de manguezal do Rio Botafogo  

 pH Eh CE MOS Argila 

  mV dS m
-1

   

Profundidade 0-5 cm (n = 66) 

Média 7,1 136,0 14,5 229 551 

Mediana 7,0 128,0 16,3 249 600 

Máximo 8,1 337,0 20,4 315 812 

Mínimo 6,3 1,0 2,3 24 25 

DP
1 

0,4 59,1 4,6 57 191 

CV (%)
2 

6,2 43,3 32,0 25 34 

Profundidade 5-10 cm (n = 66) 

Média 7,1 92,0 15,2 226 526 

Mediana 7,2 101,0 16,9 237 583 

Máximo 8,0 304,0 20,9 312 750 

Mínimo 5,8 -74,0 2,9 29 63 

DP
1
 0,3 83,1 4,7 57 175 

CV (%)
2
 4,6 90,5 31,0 25 33 

1
DP: desvio padrão; 

2
CV: coeficiente de variação. 

 

A mesma tendência foi verificada para a camada de 5 - 10 cm, evidenciando a 

homogeneidade do pH em profundidade. Dois fatores principais estão associados aos valores 

de pH elevados em solos de mangue submersos durante longos períodos: a presença de 

CaCO3 biogênico e o consumo de prótons (H
+
) decorrente da redução dos agentes oxidantes 

(O2, NO3
-
, Mn

4+
, Fe

+3
, SO4

-2
) durante a respiração microbiana (DU LAING et al., 2008; 

FERREIRA et al., 2010; OTERO et al., 2009). 
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Os potenciais redox (Eh) médios nas camadas de 0-5 e 5-10 cm caracterizaram os 

solos como subóxicos (> 100 e < 300 mV) e anóxicos (<100 mV), respectivamente. A 

caracterização da camada superficial como subóxica é coerente, uma vez que as amostras 

analisadas a 5 cm da superfície, profundidade em que a difusão dos gases pode ter um menor 

impedimento, comparada às maiores profundidades, estão associadas a maior atividade de 

raízes de plantas e organismos fossoriais como caranguejos (ARAÚJO-JÚNIOR et al., 2016; 

FERREIRA et al., 2007). 

Os valores médios de condutividade elétrica (CE) nas camadas de 0-5 e 5-10 cm foram 

próximos. Os coeficientes de variação (CV) acima de 30% em ambas as profundidades são 

justificados pela variação horizontal.  

Mais de 80% dos valores de matéria orgânica variou entre 163 e 315 g kg
-1

. Os teores 

altos são devido às condições do ambiente constantemente alagado, condicionando a 

decomposição anaeróbia da MOS, fato que resulta no seu acúmulo e manutenção (ADAME et 

al., 2016; KIDA et al., 2017). Os valores mais baixos de MOS (valores mínimos, Tabela 3.1) 

foram verificados em solo arenoso (areia: 956 g kg
-1

). 

 A fração argila predominou nos solos (79% dos solos avaliados), não havendo 

variação elevada entre as camadas de 0-5 e 5-10 cm (Tabela 3.1). Os teores de areia foram 

elevados em alguns pontos em decorrência de processos hidrodinâmicos mais intensos. 

A distribuição dos atributos químicos e físicos em função da posição está apresentada 

na figura 3.3. De maneira geral, observou-se que com o aumento da distância em relação à 

foz, o Eh sofreu incremento e o pH decresceu, relação verificada em outros manguezais 

(MACHADO et al., 2014; OTERO et al., 2009). Estas tendências são explicadas pela cota 

altimétrica menor e o regime de marés mais intenso e prolongado próximo à foz, resultando 

na diminuição do potencial redox e, consequentemente, elevação do pH. No trecho superior 

do manguezal (a 5,0 km de distância), em contrapartida, a posição fisiográfica (cotas mais 

elevadas em comparação com locais próximos à foz) associada à menor influência da maré 

podem favorecer a aeração do solo e a ocorrência de ambientes mais oxidantes (FERREIRA 

et al., 2010; MACHADO et al., 2014).  

Não foram verificadas diferenças consistentes de pH e Eh entre solos da margem e 

interior (Figura 3.3). Embora haja uma tendência por valores superiores na margem, a 

variação entre áreas não ultrapassou 10% para pH. No caso do Eh, a variabilidade elevada 

entre os solos de cada área (CV margem: 42% ou CV interior: 50%) indicam que os processos 

de oxirredução não estão condicionados à posição do solo quanto à margem ou interior.  
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Semelhante ao pH, foi verificado incremento da CE em direção à foz confirmando o 

gradiente de condutividade elétrica verificado em estuários e explicado pela influência da 

água do mar (FERREIRA et al., 2010). A variação da CE parece explicar, em parte, as 

tendências observadas no pH (r =0,35, p < 0,01): em solos próximos à foz, a presença de íons 

carbonato e bicarbonato provenientes da intrusão marinha pode contribuir para a elevação do 

pH (FERREIRA et al., 2010), inclusive nos solos em que predominaram condições subóxicas. 

Nesses casos íons de reação básica funcionam como um tampão à redução do pH decorrente 

da oxidação do meio. Em solos da porção superior do rio, esta relação é de menor magnitude 

já que os valores de CE são mais baixos. Adicionalmente, a diferença entre as cotas 

altimétricas dos solos próximos à foz e do trecho superior condicionam tempos de alagamento 

distintos, influenciando diretamente nas reações de oxirredução e no pH dos solos.    

 A matéria orgânica do solo (MOS) apresentou distribuição semelhante ao pH e CE: 

decréscimo nos teores, em g kg
-1

, com o distanciamento da foz (Figura 3.3). Correlação 

Figura 3.3. Valores médios para pH, Eh, CE e MOS (0-10 cm) de acordo com a distância 

entre os solos e a foz do rio:  0,0 - 2,5 km da foz (trecho inferior); 2,5 - 5,0 km da foz (trecho 

médio) e 5,0 – 7,5 km da foz (trecho superior). Colunas cinzas indicam médias dos solos na 

margem (3 m) e colunas azuis indicam médias dos solos no interior (30 m) 
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positiva e significativa foi observada entre MOS e CE (r = 0,82, p < 0,01). Segundo Kida et 

al. (2017), a salinidade exerce influência no acúmulo e manutenção da MOS em ambientes de 

mangue na medida em que substâncias húmicas são seletivamente floculadas em função da 

nível de salinidade, conduzindo à sua manutenção.  

 Valores médios de CE e MOS em solos da margem dos trechos médio e superior do 

manguezal foram inferiores em comparação ao interior (Figura 3.3). Em parte, estas 

diferenças podem ser explicadas pela maior densidade de vegetação observada no interior, 

resultando em maior aporte de material orgânico ao solo. Associado a isso, áreas mais 

distantes do leito do rio podem estar sujeitas a um menor fluxo de água em comparação com a 

margem, diminuindo o efeito de diluição na solução do solo, o que favorece a concentração de 

sais nestes locais.   

Quanto à distribuição do tamanho do grão nas estações, de acordo com o triângulo de 

Pejrup (1988), os solos do trecho inferior (Figura 3.4a) predominaram no grupo II, indicando 

que o ambiente de sedimentação na área apresenta regime hidrodinâmico moderado, 

principalmente, porque a maioria dos solos está inserida nos sub-grupos (IID e IIC), ou seja, 

solos com teor de areia inferior a 50%.  

Nos trechos médio e superior (Figura 3.4b e c), os solos foram classificados 

majoritariamente no grupo II (D e C) seguindo a mesma tendência dos solos mais próximos 

da foz. 

  



67 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.4. Diagrama triangular para areia-silte-argila indicando a condição hidrodinâmica dos solos de acordo 

com a distância em relação à foz do Rio Botafogo: 0-2,5 km (a), 2,5-5,0 (b) e 5,0-7,5 km (c). Quadrados de cor 

preta indicam solos coletados na margem e círculos de cor vermelha referem-se aos solos do interior 
 

Embora seja reconhecido que em áreas próximas à desembocadura do rio e mais 

suscetíveis à ação das ondas do mar, os teores de areia em solos e sedimentos sejam elevados 

(ESSIEN; ANTAI; OLAJIRE, 2009), a predominância de partículas menores (argila) no 

trecho mais próximo à foz do rio pode ser explicada pela contribuição da geologia regional no 

aporte de sedimentos finos carreados pelo rio e pela geomorfologia da região. O Rio Botafogo 

é um tributário do Canal Santa Cruz que, por sua vez, é um complexo estuarino 

geomorfologicamente classificado como estuário tipo Ria, de origem tectônica, onde há 

formação de ilhas (SILVA et al., 2011). A Ilha de Itamaracá situa-se a jusante da foz do rio e 

funciona como uma barreira física à ação direta das ondas. Esta feição morfológica 

condiciona o regime hidrodinâmico de menor energia no local, favorecendo a sedimentação 

da argila e silte, inclusive próximo à desembocadura com apenas três amostras classificadas 

nos grupos III e IV (processos hidrodinâmicos de maior energia).  
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3.3.2 Distribuição de metais pesados nos solos de manguezal do Rio Botafogo 

 

 Verificou-se, em ordem decrescente, os seguintes teores médios, mg kg
-1

, dos metais 

analisados (0-10 cm): Cr (52,79) > Zn (40,8) > Pb (20,11) > Cu (15,88) > Ni (12,19) > Hg 

(4,61) > Cd (0,16) (Tabela 3.2). Em profundidade, foi verificado que a variação dos metais 

entre as camadas foi de, no mínimo, 3,48% para Cu até o máximo de 15,82% para Cd. Por se 

tratar de um ambiente deposicional, o seccionamento das amostras de solo a cada centímetro 

foi escolhido para identificar possíveis contaminações recentes, ocorridas nas camadas mais 

superficiais. No entanto, os valores médios obtidos em cada camada (0-1, 1-2, 2-3, 3-4, 4-5, 

5-7 e 7-10 cm) foram próximos, indicando que a análise de 0-10 cm seria adequada para 

estudos de metais no local, não ocorrendo efeito de diluição em seus valores. 

Verificou-se que Cd, Cu, Hg e Zn apresentaram gradiente de concentração, com teores 

mais elevados em solos mais distantes da foz (trecho superior) (Figura 3.5); Cr, Ni e Pb 

seguiram a mesma tendência, no entanto, os valores entre os trechos médio e superior foram 

próximos.  
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Tabela 3.2. Estatística descritiva de metais pesados nos solos de manguezal do Rio Botafogo 

Prof.  Cd Cr Cu Hg Ni Pb Zn 

cm  ---------------------------------------------------------------------------- mg kg
-1

--------------------------------------------------------------------------- 

0-1 (n=66) 
Média ± DP

1 

(Mín-Máx)
2 

0,17 ± 0,07 

(<LD–0,35) 

56,13 ± 15,72 

(7,23-80,83) 

16,13 ± 6,20 

(2,90-28,00) 

5,08 ± 3,18 

(0,17-13,89) 

13,34 ± 3,93 

(1,65-20,88) 

21,13 ± 5,86 

(5,00-33,35) 

46,76 ± 14,70 

(12,95-82,50) 

1-2 (n=66) 
Média ± DP 

(Mín-Máx) 

0,17 ± 0,07 

(<LD-0,35) 

57,88 ± 15,36 

(7,45-79,50) 

16,30 ± 6,43 

(1,25-27,68) 

4,97± 3,12 

(0,17-15,15) 

13,84 ± 4,39 

(1,83-21,78) 

22,30 ± 6,86 

(4,00-39,10) 

44,91 ± 14,42 

(9,28-70,35) 

2-3 (n=66) 
Média ± DP 

(Mín-Máx) 

0,16 ± 0,06 

(<LD-0,28) 

53,36 ± 15,51 

(7,23-77,40) 

16,61 ± 6,54 

(1,73-27,28) 

5,14 ± 3,42 

(0,12-16,97) 

12,33 ± 3,68 

(1,65-19,70) 

19,91 ± 5,33 

(3,38-30,80) 

41,22 ± 12,66 

(7,15-64,90) 

3-4 (n=66) 
Média ± DP 

(Mín-Máx) 

0,18 ± 0,06 

(<LD-0,33) 

48,96 ± 14,50 

(3,38-69,98) 

16,21 ± 6,07 

(2,13-26,98) 

4,37 ± 2,72 

(0,12-13,63) 

11,03 ± 3,24 

(1,08-17,13) 

19,54 ± 5,14 

(3,70-28,10) 

38,38 ± 11,40 

(6,38-65,68) 

4-5 (n=66) 
Média ± DP 

(Mín-Máx) 

0,21 ± 0,07 

(<LD-0,43) 

50,86± 13,10 

(7,53-71,13) 

15,48 ± 5,98 

(1,10-27,35) 

3,89 ± 2,44 

(0,06-11,88) 

11,08 ± 3,05 

(1,25-16,15) 

18,95 ± 4,84 

(3,73-28,60) 

40,19 ± 13,32 

(4,88-76,43) 

5-7 (n=66) 
Média ± DP 

(Mín-Máx) 

0,13 ± 0,06 

(<LD-0,30) 

50,85 ± 13,42 

(4,58-73,35) 

14,89 ± 5,74 

(<LD-25,58) 

4,38 ± 2,74 

(0,17-13,46) 

11,83 ± 3,19 

(1,55-18,23) 

19,16 ± 4,72 

(4,30-28,60) 

39,58 ± 11,91 

(4,83-66,95) 

7-10 (n=66) 
Média ± DP 

(Mín-Máx) 

0,14 ± 0,06 

(<LD-0,30) 

51,47 ± 14,45 

(6,60-75,05) 

15,54 ± 6,13 

(1,35-31,05) 

4,41 ± 2,78 

(0,80-13,31) 

11,85 ± 3,30 

(1,50-17,58) 

19,73 ± 5,27 

(4,75-29,00) 

34,37 ± 11,92 

(3,40-61,60) 

0-10  
Média± DP 

CV
3
 (%) 

0,16± 0,03 

15,82 

52,79± 2,96 

5,61 

15,88± 0,55 

3,48 

4,61± 0,43 

9,36 

12,19± 0,99 

8,14 

20,10± 1,11 

5,52 

40,77± 3,81 

9,35 

1
DP: Desvio Padrão; 

2
Mín: mínimo, Máx: Máximo; 

3
CV: Coeficiente de Variação; Limites de detecção (LD): Cd = 0,001 mg L

-1
; Cr = 0,093 mg L

-1
; Cu = 0,043 mg L

-1
; Hg = 

0,0003 mg L
-1

; Ni = 0,011 mg L
-1

; Pb = 0,060 mg L
-1

; Zn = 0,075 mg L
-1
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Figura 3.5. Valores médios (0-10 cm) para Cd, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb e Zn de acordo com a distância entre os solos 

e a foz do rio: 0,0 - 2,5 km da foz (trecho inferior); 2,5 - 5,0 km da foz (trecho médio) e 5,0 – 7,5 km da foz 

(trecho superior). Colunas cinzas indicam médias dos solos na margem (3 m) e colunas azuis indicam médias 

dos solos no interior (30 m) 
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Figura 3.6. Relação entre os teores de Hg e a distância 

da fonte industrial para cada ponto de coleta (N=66) 

Para o Hg, especificamente, o gradiente de concentração pode estar relacionado à 

influência da indústria de soda cloro, que utiliza o metal no processo industrial, e situa-se 

cerca de 8,5 km de distância do último ponto de coleta. Esta hipótese corrobora a correlação 

positiva e significativa entre distância e Hg (Figura 3.6). Com o aumento da distância em 

relação à indústria, no trecho mais próximo à foz, os teores de Hg decresceram. A distribuição 

de metais pesados entre solos coletados na margem e no interior não apresentaram variações 

que indicassem qualquer acúmulo em função da posição.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Correlações positivas e significativas foram verificadas entre a argila e todos os metais 

estudados (Tabela 3.3), indicando a importância das partículas finas (d ≤ 0,002 mm) na 

retenção de metais, desempenhando papel fundamental como filtro geoquímico nos ambientes 

costeiros (EL-SAID; YOUSSEF, 2013; SUNDARAMANICKAM et al., 2016), especialmente 

no manguezal do Rio Botafogo, com predominância de solos argilosos. Como esperado, 

correlações negativas foram encontradas entre areia e metais.  
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 Cromo, Ni, Pb e Zn correlacionaram-se positivamente com a MOS. Neste ambiente, o 

acúmulo de MOS favorece a formação de complexos organometálicos estáveis, auxiliando na 

imobilização dos metais (NOËL et al., 2015). Entretanto, a estabilidade desta fração pode ser 

afetada por processos de drenagem locais, resultando na oxidação dos solos e decomposição 

aeróbia da MOS, liberando metais associados (KUMAR et al., 2013; OKORO et al., 2012). 

Correlações não foram observadas entre MOS e Cd, Cu e Hg. Inclusive dois destes 

elementos (Cu e Hg) apresentam afinidade conhecida por compostos orgânicos (CHEN et al., 

2015; MACHADO et al., 2016). Nestes casos, a fonte e o tipo de MOS podem influenciar na 

maior ou menor adsorção e/ou complexação de metais sendo, portanto, parâmetros mais 

adequados para avaliar a associação destes com a fração orgânica (CHAKRABORTY et al., 

2015). 

Embora os solos tenham apresentado pH de caráter neutro a levemente alcalino e Eh 

subóxico a anóxico, favorecendo a precipitação e co-precipitação de metais a sulfetos e 

adsorção à MOS e argila (DU LAING et al., 2009; OKORO et al., 2012; ZHANG et al., 

2014), correlações entre pH, Eh e metais não foram encontradas. Este fato pode ser explicado 

pela condição homogênea dos solos quanto ao pH e Eh, sendo a argila e MOS os atributos de 

solo que governam a distribuição de metais pesados no estuário Botafogo. 

Com base nas correlações significativas, modelos de regressão linear múltipla foram 

construídos para predizer a distribuição de metais pesados no estuário Botafogo (Tabela 3.4). 

 

 

 

 

 

 

 

Tabela 3.3. Matriz de correlação entre atributos físicos e químicos e metais pesados (0-10 cm) analisados nos 

solos de manguezal do Rio Botafogo (n = 66) 

Variáveis pH Eh MOS CE Areia Silte Argila 

Cd -0,19 0,12 0,01 -0,30
*
 -0,46

**
 -0,04 0,53

**
 

Cr 0,07 0,04 0,47
**

 0,22 -0,87
**

 0,25
*
 0,89

**
 

Cu -0,10 0,10 0,22             -0,11 -0,68
**

 0,12 0,73
**

 

Hg -0,20 0,12 0,06 -0,30
*
 -0,42

**
 -0,02 0,49

**
 

Ni -0,05 0,08 0,40
**

 0,10 -0,79
**

 0,27
*
 0,80

**
 

Pb 0,06 0,03 0,45
**

 0,20 -0,86
**

 0,30
*
 0,87

**
 

Zn 0,13 0,01 0,32
**

 0,08 -0,79
**

 0,23 0,81
**

 
*
p < 0,05; 

**
p < 0,01. 
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Tabela 3.4. Modelos de regressão linear stepwise dos teores de metais ambientalmente disponíveis contra pH, 

Eh, condutividade elétrica (CE), matéria orgânica (MOS), areia, silte e argila dos solos na camada de 0-10 cm (N 

= 66)  

Equação R
2
aj 

Cdad = 0,239 – 0,011237 CE + 0,000154 argila– 0,000151 areia
 

0,624 

Crad = 33,342 + 0,04416 argila – 0,02085 areia 0,795 

Cuad = 3,101 + 0,023693 argila 0,504 

Hgad
*
 = 18,682 – 1,095 dist. – 0,0004 areia 0,750 

Niad = 3,301 + 0,014 argila + 0,005058 silte 0,670 

Pbad = 5,712 + 0,023 argila + 0,0007 silte 0,757 

Znad = 53,841 – 0,096 MOS - 0,037 areia + 0,031 argila 0,706 

Variáveis com nível de significância a 5% foram consideradas no modelo.  
*
Para Hg, foi considerada a distância 

da fonte industrial 

 

 As variações observadas nos teores de Cr, Cu, Ni e Pb são explicadas pela argila, 

atributo físico com maior fator de predição para os referidos metais. Para Hg, a distância foi a 

principal variável explicativa da distribuição do metal. Embora tenha sido verificada 

correlação entre a argila e Hg, parece que este atributo tem uma importância secundária nas 

variações do metal. As demais variáveis contribuem em menor magnitude, sendo menos 

explicativas nos modelos de distribuição dos metais neste manguezal. Estes resultados 

corroboram a importância de investigar os fatores que governam a distribuição de metais em 

ambientes sob suspeita de contaminação, auxiliando na identificação ou na confirmação de 

possíveis fontes poluidoras, como o caso do Hg.  

 

3.3.3 Avaliação da contaminação no manguezal do Rio Botafogo 

 

3.3.3.1 Comparação com background local e valores de referência mundiais 

 

Enquanto Cd, Cu, Ni, Pb e Zn apresentaram valores similares aos da área de referência  

indicando a origem natural destes elementos, os teores de Cr e Hg foram cerca de 1,8 e 65 

vezes superiores aos seus respectivos backgrounds (Tabela 3.5).  

 

Tabela 3.5. Teores médios de metais pesados (mg kg
-1

) em solos de manguezal do Rio Botafogo e comparação 

com o background local e valores de referência internacionais 

Local Cd Cr Cu Hg Ni Pb Zn 

Estuário Botafogo (Brasil)
1 

0,16 52,8 15,9 4,6 12,3 20,1 40,8 

Background regional
2
 0,17 30,1 19,3 0,07 8,7 18,6 38,3 

SQGs (TEL)
3
 0,7 52,3 18,7 0,1 15,9 30,2 124,0 

SQGs (PEL)
3
 4,2 160,0 108,0 0,7 42,8 112,0 271,0 

ERL
4
 1,2 81,0 34,0 0,1 20,9 46,7 150,0 

ERM
4
 9,6 370,0 270,0 0,7 51,6 218,0 410,0 

1
Presente trabalho; 2

Concentrações de metais em manguezal sob mesmo contexto geológico e com menor 

interferência antrópica; 
3
TEL: Threshold Effect Level/ PEL: Probable Effect level (CCME,1999); 

4 
ERL: Effects 

Range Low/ ERM: Effects Range Median (Long et al.,1995).  
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Parte dos teores de Cr provavelmente estão associados aos fertilizantes e defensivos 

que contém este metal como impureza (SILVA et al., 2017; NAVA et al., 2011) e que são 

aplicados nos canaviais circunvizinhos.  

Teores de Hg vem sendo investigados no Rio Botafogo desde a década de 80, devido à 

atividade de uma indústria de soda-cloro que utiliza células eletrolíticas de Hg no processo de 

separação do Cl e Na, formando uma amálgama com este último. Após a separação do cloro e 

Na, o Hg pode ser reciclado dentro do processo produtivo ou descartado. Os efluentes da 

indústria foram lançados no leito do Rio Botafogo. Nos anos 80, a CETESB e a CPRH 

realizaram um levantamento acerca dos teores de Hg nos sedimentos e constataram a 

contaminação (CPRH, 1981). Outros estudos foram realizados posteriormente, no entanto, 

com número reduzido de amostras (GONDIM, 2015; LIMA et al., 2009; MARINS; PAULA-

FILHO.; MAIA, 2004). Na presente investigação, a amostragem densa permitiu a verificação 

de um gradiente de concentração (Figura 3.5), com valores máximos de 17 mg kg
-1

, teores até 

então não registrados no local. A relação entre a distância e os teores de Hg (Figura 3.6) e o 

modelo de regressão ajustado (Tabela 3.4) indicam que a contaminação por Hg em todas as 

áreas avaliadas é proveniente da indústria de soda-cloro. Teores de Hg elevados, como os 

verificados no manguezal avaliado, são encontrados em áreas próximas às indústrias de soda-

cloro de outras localidades, contaminando sedimentos, solos, recursos hídricos, biota e seres 

humanos (BLOOM et al., 2003; ULLRICH et al., 2007a; ULLRICH et al., 2007b; WANG; 

DRISCOL, 1995; ZHENG et al., 2011). 

Ao comparar os teores de metais com os valores de referência da qualidade do 

sedimento, utilizados no Canadá e Estados Unidos e, atualmente, adotados como uma 

referência mundial para estudos preliminares de contaminação e potencial de toxicidade de 

sedimentos e solos de ambientes costeiros, observou-se que Cd, Cu, Ni, Pb e Zn estiveram 

abaixo dos limites TEL (limite mais conservativo) e ERL, ou seja, foram inferiores à 

concentração máxima indicada em que efeitos adversos não são observados. O teor de Cr 

ultrapassou o limite TEL, no entanto, foi inferior ao PEL, demonstrando que efeitos tóxicos 

são possíveis, mas improváveis. O teor médio de Hg excedeu o PEL e ERL em mais 6,5 

vezes, o que indica a ocorrência provável de efeitos tóxicos às espécies mais sensíveis do 

ambiente. Vale destacar também que pode existir o efeito sinérgico de metais, elevando a 

toxicidade do solo e apresentando efeitos deletérios aos organismos em valores inferiores ao 

TEL e ERL (LONG et al., 1995).    
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3.3.3.2 Índice de geoacmulação (Igeo) e risco ecológico 

 

 O índice de geoacumulação (Igeo) calculado confirmou a contaminação por Hg nos 

solos de manguezal (Figura 3.7). O índices de geoacumulação de Hg nos trechos inferior, 

médio e superior foram categorizados nas classes 5 e 6, que referem-se a solos altamente a 

extremamente contaminados e solos extremamente contaminados, respectivamente. Mesmo 

nos solos próximos à foz do rio, com teores mais baixos de Hg (média = 1,93 mg kg
-1

), a 

contaminação é elevada. Os Igeos dos demais metais estiveram na classe 0, indicando que os 

solos estão livre de contaminação. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.7. Índices de geoacumulação calculados para Cd, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb e Zn em solos localizados nos 

trechos de 0 a 2,5 km, 2,5-5,0 km e 5,0-7,5 km de distância  em relação à foz 
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A partir da estimativa dos fatores de risco ecológico para cada metal (Tabela 3.6) 

observou-se que Cd, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn representam baixo risco ecológico (Ei < 40) para o 

manguezal do Rio Botafogo. 

 

  

Mercúrio apresentou o maior fator de risco ecológico, dentre os metais estudados, 

oferecendo risco muito alto à manutenção do ecossistema. A soma dos fatores de risco, 

considerando todos os solos avaliados, evidencia um potencial risco ecológico muito alto 

(PERI > 600), caracterizando um cenário de poluição por Hg, o que pode resultar em 

contaminação de matrizes biológicas (ULLRICH et al., 2007b). 

Os solos de manguezal apresentam condições favoráveis à entrada do Hg na cadeia 

trófica, seja pela presença de organismos metiladores, bactérias redutoras de sulfato, redutoras 

de ferro e metanogênicas (JANSSEN et al., 2016; SONKE et al., 2013; ZENG et al., 2016), 

que mediam o processo de ligação do Hg a grupos metil (CH3) formando espécies orgânicas 

do metal, de alta toxicidade, seja pelos processos de bioacumulação e biomagnificação 

ocorridos, que acumulam o Hg nos organismos em diferentes níveis tróficos, podendo chegar 

no topo da cadeia trófica, trazendo riscos de intoxicação ao ser humano (KEHRIG et al., 

2011). No caso do manguezal do Rio Botafogo, os teores de Hg nos solos já indicaram uma 

contaminação elevada e os riscos à manutenção do ecossistema são prováveis. Há 

necessidade, porém, de investigações in situ acerca da dinâmica do metal nestes solos, bem 

como a exposição de organismos ao contaminante. O presente estudo poderá balizar 

investigações acerca do risco potencial à saúde humana em comunidades ribeirinhas que 

utilizam os recursos naturais do manguezal e, em menor magnitude (dada à frequência de 

exposição menor), consumidores dos produtos da pesca artesanal no local (ostras, 

caranguejos, peixes, mariscos), comercializados nos municípios vizinhos como Igarassu, 

Itamaracá e Itapissuma. 

 

Tabela 3.6. Índice de risco ecológico de metais pesados nos solos de manguezal do Rio Botafogo 

Local Ei PERI 

 Cd Cr Cu Hg Ni Pb Zn  

0-2,5 km
* 

14,12 2,91 2,67 1.102,19 5,63 4,57 0,85 1.132,93 

2,5-5,0 km 24,71 3,97 4,63 2.686,31 7,74 5,90 1,18 2.734,44 

5,0-7,5 km 31,69 3,74 5,25 4.325,63 7,83 5,87 1,19 4.381,21 

*
Considerando a foz do Rio Botafogo como referência. 
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3.4 CONCLUSÕES  

 

 Variações observadas nos atributos físicos e químicos nos solos de manguezal do Rio 

Botafogo são condicionadas pelos processos hidrodinâmicos e geomorfológicos ocorridos na 

área. Dentre os atributos, a argila e MOS governam a distribuição de metais pesados nos 

solos. Para o Hg, a proximidade da fonte também exerceu influência nas variações do metal 

no estuário.  

 Foi verificada contaminação elevada por Hg em todo o manguezal do Botafogo, por 

meio do uso de valores de referência locais e do índice de geoacumulação (Igeo). Os teores de 

Hg nos solos oferecem alto risco à saúde do ambiente avaliado (risco ecológico muito alto), 

podendo ocasionar efeitos deletérios à biota.  

Estudos referentes à biogeoquímica do Hg, bem como análises de risco à saúde 

humana são mandatórios para elucidar aspectos acerca da biodisponibilidade do elemento e 

contaminação de organismos vivos do local. Estas informações permitirão avaliar os impactos 

decorrentes da contaminação por Hg ao ecossistema e à comunidade ribeirinha que depende 

economicamente dos recursos naturais da região.  
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4. DISPONIBILIDADE E BIOACUMULAÇÃO DE MERCÚRIO (Hg) EM SOLOS DE 

MANGUEZAL CONTAMINADOS POR INDÚSTRIA DE SODA-CLORO  

 

 

RESUMO 

 

Solos contaminados por mercúrio podem trazer sérios impactos ao ambiente e à saúde 

humana devido à alta toxicidade e capacidade de sofrer metilação e biomagnificação ao longo 

da cadeia trófica. Os solos de manguezal do Rio Botafogo destacam-se por apresentar os 

teores de mercúrio mais elevados dentre os solos de áreas costeiras no Brasil, resultantes da 

contaminação por resíduos de uma indústria de soda-cloro. O estudo teve como objetivos: (i) 

determinar os teores de Hg total e nos compartimentos mineral e orgânico em perfis de solo 

sob duas vegetações distintas (ii) avaliar a disponibilidade de Hg para o ambiente; (iii) 

determinar os teores de Hg em espécies vegetais (Rhizophora mangle e Laguncularia 

racemosa) e ostra (Crassostrea rhizophorae), bem como avaliar a transferência do metal no 

solo para a biota. Perfis de solo (0-50 cm) foram coletados de acordo com um gradiente de 

concentração de Hg e sob as duas principais espécies vegetais predominantes: Rhizophora 

mangle e Laguncularia racemosa. Os teores de Hg total, solúvel em água (Hgsa), solúvel em 

ácido estomacal (Hgsae), organo quelatado (Hgoq), elementar (Hge), ligado a sulfeto (Hgs) e 

os atributos pH, Eh, matéria orgânica do solo (MOS) e granulometria foram determinados nas 

seções de 0-4, 4-8, 8-12, 12-16, 16-20, 20-30, 30-40 e 40-50 cm. Para investigar os impactos 

da contaminação por Hg no ecossistema, foram determinados os teores totais de Hg em ostras 

e plantas e calculados o fator de acumulação sedimento-biota (FASB) e o coeficiente de 

acumulação biológica (CAB), respectivamente. As distribuições de Hg em profundidade não 

apresentaram um padrão uniforme e estão relacionadas às variações de argila e MOS. Frações 

biodisponíveis de Hg (Hgsa e Hgsae) estiveram abaixo do limite de detecção. Hg elementar 

(Hge) predominou em todos os perfis de solo, independente da vegetação, indicando baixa 

disponibilidade do elemento para o ambiente. Mercúrio complexado pela matéria orgânica 

(Hgoq) foi encontrado em camadas superficiais, indicando mobilidade moderada do metal 

nestes locais. Os dados não foram conclusivos para apontar diferenças quanto à distribuição e 

disponibilidade de Hg em função da vegetação. Os teores de Hg nas matrizes biológicas 

sofreram incremento com o aumento dos teores do metal no solo, entretanto, os FASB e CAB 

foram baixos em virtude, principalmente, da associação provável do Hg do solo com fases 

organominerais mais estáveis. Os teores de Hg em ostras não oferecem risco à saúde humana. 

Os resultados deste trabalho servirão como base para a elucidação de aspectos relacionados à 

biogeoquímica do Hg em manguezais, onde os solos desempenham função fundamental como 

dreno do metal em locais sob contaminação. 

 

 

Palavras-chave: Estuário. Laguncularia racemosa. Cloro-álcali. Metal pesado. Poluição. 

Rhizophora mangle.  

  



86 
 

AVAILABILITY AND BIOACCUMULATION OF MERCURY (Hg) IN MANGROVE 

SOILS CONTAMINATED BY SODA-ALKALI INDUSTRY 

 

 

ABSTRACT 

 

Soils contaminated by mercury can have serious impacts on the environment and 

human health due to their high toxicity and ability to undergo methylation and 

biomagnification along the trophic chain. The mangrove soils of the Botafogo River stand out 

because they present the highest mercury contents among the soils of coastal areas in Brazil, 

resulting from the contamination by waste from a soda-alkali industry. The objective of the 

study was to: (i) determine the total Hg and mineral and organic compartments in soil profiles 

under two distinct vegetation (ii) evaluate the availability of Hg to the environment; (iii) 

determine the levels of Hg in plant species (Rhizophora mangle and Laguncularia racemosa) 

and oyster (Crassostrea rhizophorae), as well as evaluate the transfer of the metal in the soil 

to the biota. Soil profiles (0-50 cm) were collected according to a Hg concentration gradient 

and under the two main predominant plant species: Rhizophora mangle and Laguncularia 

racemosa. The content of total Hg, soluble in water (Hgsa), soluble in stomach acid (Hgsae), 

chelated organism (Hgoq), elemental (Hge), bound to sulfide (Hgs) and attributes pH, Eh, soil 

organic matter MOS) and granulometry were determined in the sections of 0-4, 4-8, 8-12, 12-

16, 16-20, 20-30, 30-40 and 40-50 cm. In order to investigate the impacts of Hg 

contamination on the ecosystem, the total Hg levels in oysters and plants were determined and 

the sediment-biota accumulation factor (SBAF) and the biological accumulation coefficient 

(BAC) were calculated, respectively. The Hg distributions in depth did not present a uniform 

pattern and are related to the variations of clay and MOS. Bioavailable fractions of Hg (Hgsa 

and Hgsae) were below the limit of detection. Elementary Hg (Hge) predominated in all soil 

profiles, independent of vegetation, indicating low availability of the element to the 

environment. Mercury complexed by organic matter (Hgoq) was found in superficial layers, 

indicating moderate mobility of the metal at these sites. The data were not conclusive to 

indicate differences in the distribution and availability of Hg as a function of vegetation. The 

Hg levels in the biological matrices increased with the increase of the metal contents in the 

soil, however, the FASB and CAB were low due mainly to the probable association of soil Hg 

with more stable organomineral phases. Hg levels in oysters pose no risk to human health. 

The results of this study will serve as a basis for the elucidation of aspects related to Hg 

biogeochemistry in mangroves, where soils play a fundamental role as metal drainage in 

contaminated sites. 

 

 

Keywords: Estuary. Laguncularia racemosa. caustic soda production. Heavy metal. 

Pollution. Rhizophora mangle. 
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4.1 INTRODUÇÃO 

 

 A produção de soda cloro é uma das fontes antropogênicas mais importantes de Hg 

para o ambiente, causando a contaminação de solos via emissão atmosférica e descarte de 

efluentes nos cursos d’água (GIBICAR et al., 2009; ULLRICH et al., 2007; ZHENG et al., 

2011). Embora, as células eletrolíticas de Hg tenham sido substituídas por técnicas 

alternativas em diversas localidades, o contaminante persiste longos períodos no ambiente, 

como nos solos de manguezal do Rio Botafogo, situado na região nordeste do Brasil.  

Uma indústria de soda cloro opera na proximidade do estuário do Rio Botafogo desde 

1963 e estima-se que até 1987 a produção de soda cáustica e cloro tenha gerado cerca de 0,95 

t ano
-1

 de Hg, totalizando 22 toneladas do metal despejada na forma de resíduo líquido no Rio 

Botafogo, estimativa baseada em dados fornecidos pela indústria (MEYER, 1996). 

Investigação realizada pela CETESB (1984) a respeito das perdas de Hg durante o processo 

produtivo indicaram que 53% do metal foi perdido na forma de efluente diretamente 

despejado no rio (ano de referência: 1983, com 2.683 kg de Hg total), indicando que no 

período de 1964-1987, o aporte de Hg pode ter alcançando 35 toneladas.  

Já em 1981, a CETESB e o CPRH (CPRH, 1981) avaliaram os teores de mercúrio em 

sedimentos, efluentes, organismos e água e verificaram contaminação em todos os 

compartimentos, atribuída ao despejo da indústria. Em 1984, foi realizado um novo 

monitoramento pelos órgãos ambientais estaduais e observaram-se teores ainda mais 

elevados, detectados à jusante do ponto de descarte do efluente industrial (MIRANDA; 

SILVA, 2011). Estudo comparativo entre teores de Hg nos sedimentos do Rio Botafogo (2,7 

mg kg
-1

) e sedimentos de outros estuários do Brasil indicou que os teores do metal neste 

estuário são os mais elevados de toda a costa brasileira, com valores quase 15 vezes maiores 

que a média (0,185±0,3) (MARINS et al., 2004).  

 Embora estudos relacionados à contaminação ambiental por Hg tenham sido 

realizados no estuário do Rio Botafogo (MARINS et al., 2004), são escassos os trabalhos que 

averiguem os compartimentos orgânicos e minerais aos quais o Hg está associado, bem como 

a biodisponibilidade para os organismos nesta área costeira. Por se tratar de um hotspot de Hg 

em nível nacional, a análise em organismos vivos é mandatória para avaliar os impactos 

ambientais, bem como predizer prováveis cenários de poluição e futuras avaliações de risco à 

saúde humana.  

 Os objetivos deste trabalho foram (i) determinar os teores de Hg total e nos 

compartimentos minerais e orgânicos em perfis de solo sob duas vegetações distintas (ii) 
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avaliar o potencial de disponibilidade de Hg para o ambiente; (iii) verificar teores de Hg em 

espécies vegetais (Rhizophora mangle e Laguncularia racemosa) e ostra (Crassostrea 

rhizophorae), bem como avaliar a transferência do metal no solo para a biota local. 

 

4.2 MATERIAIS E MÉTODOS 

 

4.2.1 Local de estudo, amostragem e coleta 

 

O manguezal sob estudo está inserido no estuário do Rio Botafogo, localizado na zona 

costeira norte de Pernambuco, Brasil (34
o
50’ – 34

o
54’ W/ 7

o
42’ – 7º44’S) (Figura 4.1A). Este 

rio é o principal tributário da Bacia Botafogo-Arataca, responsável por parte do abastecimento 

de água da Região Metropolitana do Recife (RMR) (CPRH, 2003) e é fonte de recursos 

pesqueiros (pesca e coleta de moluscos e crustáceos) para as comunidades ribeirinhas. A fonte 

poluidora de Hg dista cerca de 8 km das áreas de manguezal de franja, às margens do Rio 

Botafogo. 

 Perfis de solo (0-50 cm) foram coletados em 6 estações de coleta contemplando 2 

extratos de vegetação predominantes do manguezal: Rhizophora mangle e Laguncularia 

racemosa. A seleção das estações foi baseada nos gradientes de concentração de Hg 

verificados nos solos sob as duas vegetações segundo dados de investigação prévia no local 

(capítulo 2). Portanto, foram escolhidas 3 estações de coleta (5 m
2
) para cada vegetação: 

estações 1R (Hg ≅ 1,50 mg kg
-1

), 2R (Hg  ≅ 4,00 mg kg
-1

) e 3R (Hg  ≅ 6,50 mg kg
-1

) sob 

Rhizophora mangle e estações 1L (Hg  ≅ 2,80 mg kg
-1

), 2L (Hg  ≅ 4,50 mg kg
-1

) e 3L (Hg  ≅ 

8,00 mg kg
-1

) sob Laguncularia racemosa (Figura 4.1B). As estações mais contaminadas (3R 

e 3L) encontram-se a, aproximadamente, 8 km de distância da indústria, ao passo que as 

estações com baixa contaminação (1R e 1L) estão 16 km distantes da fonte de Hg. As coletas 

foram realizadas entre janeiro e fevereiro de 2017, final do período seco, em marés baixas de 

quadratura.  
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Em cada estação foram coletadas quatro amostras simples, utilizando tubos PVC, com 

50 mm de diâmetro e 50 cm de profundidade, acoplados a um amostrador específico para 

solos inundados (Figura 4.2A). As amostras foram transportadas nos tubos de coleta na 

posição vertical e em caixa térmica com gelo para preservar as propriedades químicas das 

amostras (Figura 4.2B). 

 

 

 

(B) 

C. rhizophorae 

R. mangle 

L. racemosa 

Figura 4.1. Localização da área de estudo com estações de coleta sob Rhizophora mangle 

(1R, 2R e 3R) e Lagucularia racemosa (1L, 2L e 3L) (A e C); espécies vegetais de mangue 

e bivalve coletadas nas estações de estudo (B) 
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Foram coletadas amostras de planta e ostra (Figura 4.1B). Cerca de 50 a 60 folhas do 

terceiro ramo de três árvores adultas (Rhizophora mangle ou Laguncularia racemosa) e 20 

ostras, com padronização do tamanho (4 a 5 cm de comprimento), foram selecionadas em 

campo, considerando três repetições biológicas por estação. Não houve coleta de ostra na 

estação 3L, devido à ausência da espécie no local. Para a estimativa da umidade de 

Crassostrea rhizophorae, foram coletados indivíduos nas estações para formar três amostras 

compostas com 10 unidades cada. As amostras foram transportadas em caixa térmica com 

gelo.   

 

A B 

C 

Figura 4.2. Amostrador específico para solos inundados (trado ―josefina‖) (A); 

armazenamento das amostras de solo em caixas térmicas na posição vertical  (B); 

determinação de pH e Eh no campo a cada profundidade do perfil (C) 
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4.2.2 Preparo das amostras  

 

Em laboratório, os perfis de solo coletados foram seccionados nas camadas 0-4 cm, 4-

8 cm, 8-12 cm, 12-16 cm, 16-20 cm, 20-30 cm, 30-40 cm e 40-50 cm. As amostras de solo de 

cada profundidade foram homogeneizadas, acondicionadas em pote plástico e armazenadas a 

4ºC.  

As folhas foram submetidas à lavagem com água corrente seguida de tríplice lavagem 

com água ultrapura. Posteriormente, secas em estufa a 35ºC até apresentar peso constante. O 

material vegetal foi triturado em moinho de facas Willey e armazenado em ambiente seco e 

arejado. As ostras coletadas foram abertas com o auxílio de uma espátula e o tecido mole 

(comestível) foi retirado e armazenado em saco tipo ziploc a -20ºC. O material foi liofilizado 

por 48 h, homogeneizado e macerado em almofariz de ágata antes da análise.  

 

4.2.3 Caracterização química e física do solo 

 

 O potencial redox (Eh) e pH das amostras de solo em cada profundidade foram  

determinados em campo por meio de um equipamento de potencial de oxidação-redução 

(ORP) portátil contendo eletrodo de platina previamente calibrado (Figura 4.2C). As leituras 

foram corrigidas com a adição do potencial + 244 mV referente a um eletrodo de referência 

de calomelano. A medição de pH foi realizada no local de coleta com a aferição do 

equipamento em padrões de 4,0 e 7,0. 

 A matéria orgânica do solo (MOS) foi quantificada por termogravimetria, utilizando-

se 5 (cinco) gramas de solo seco (60ºC) em mufla a 450ºC por 2 horas (DAVIES, 1974). O 

teor total de MOS foi obtido por diferença entre as massas dos solos antes e após a 

combustão. As frações granulométricas dos solos foram obtidas segundo método do 

densímetro, utilizando como dispersante uma solução de hexametafosfato de sódio e 

hidróxido de sódio (CAMARGO et al., 2009), em amostras previamente tratadas para 

remoção de sais (lavagem com álcool a 60%) e matéria orgânica (oxidação com peróxido de 

hidrogênio a 15%). 

 

4.2.4 Análises geoquímicas do solo 

 

4.2.4.1 Hg total 
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Para os teores totais de Hg, amostras de solo foram submetidas à digestão ácida 3051A 

(USEPA, 1998). Uma amostra de 0,500g de solo previamente seca a 35ºC e pulverizada (≤ 

0,15 mm) foi digerida com ácido nítrico (HNO3) e ácido clorídrico (HCl) a 175ºC por 4’ 30‖ 

em sistema fechado. Após a digestão, os extratos foram filtrados e diluídos com água 

ultrapura (18,2 mΩ.cm) em balões certificados. Posteriormente foi adicionada solução de 

permanganato de potássio a 5% em cada extrato e o volume ajustado para 25 ml. Os extratos 

foram armazenados em frascos de borossilicato.  

O controle de qualidade da análise de Hg total foi realizado utilizando-se amostras em 

branco e de material certificado do National Institute of Standards and Technology (NIST - 

New York/New Jersey Waterway Sediment) com concentração conhecida do elemento (3,4 ± 

0,5 mg kg
-1

). A recuperação obtida para Hg foi de 96%, indicando que o método é adequado 

para a determinação de Hg total. As análises foram realizadas em duplicata. 

 

4.2.4.2 Extração sequencial de Hg em solos  

 

O protocolo seguido foi baseado na metodologia desenvolvida por Bloom et al. (2003) 

para solos e sedimentos contaminados por Hg, extraindo espécies de Hg solúvel em água 

(Fração Hgsa), Hg solúvel em ácido estomacal (Fração Hgsae), Hg organo-quelatado (Fração 

Hgoq), Hg elementar (Fração Hge) e Hg ligado a sulfetos (Fração Hgs). Foram utilizados de 

1,00 g a 2,00g de solo úmido. A descrição das etapas de extração segue abaixo: 

Fração Hgsa: Extraída com 25 mL de água ultrapura sob agitação contínua por 18 h a 

temperatura ambiente. Posteriormente, as amostras foram centrifugadas a 3.000 rpm por 20 

minutos e filtradas. Em seguida, foram adicionados 0,5 mL de cloreto de bromo (solução 

contendo brometo de sódio, bromato de sódio e ácido clorídrico) no extrato filtrado. 

Posteriormente a amostra foi submetida à lavagem com 20 mL do extrator, seguida de 

agitação por 15 minutos para a ressuspenção das partículas. Procedeu-se a centrifugação a 

3.000 rpm por 20 minutos e adicionou-se a lavagem ao sobrenadante coletado. O extrato foi 

transferido para balão de 50 mL e o volume completado com água ultrapura. 

Fração Hgsae: Ao solo remanescente da etapa anterior, foi adicionado 25 mL de uma solução 

de HCl a 0,01 M + CH3COOH a 0,1 M (pH 2,0) procedendo a agitação por 18h. Os 

procedimentos de lavagem e centrifugação foram iguais aos realizados na fração Hgsa. 

Fração Hgoq: agitou-se 25 mL de KOH a 1 M com o solo remanescente por 18 h. As etapas 

de centrifugação e filtração são descritas na fração Hgsa. Foram adicionados ao extrato 

filtrado 5 mL de cloreto de bromo.  
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Fração Hge: Foram adicionados às amostras de solo 25 mL de HNO3 a 12 M seguido de 

agitação por 18 h. Os procedimentos de centrifugação e filtração foram semelhantes aos 

adotados na fração Hgsa. 

Fração Hgs: Extraída com 13 mL de uma solução de HCl e HNO3 (água régia), obedecendo a 

relação de 3:1. As amostras de solo com a solução foram deixadas em repouso por 12 horas a 

temperatura ambiente. Em seguida, procedeu-se a centrifugação por 20 minutos a 3000 rpm. 

O sobrenadante foi filtrado e o volume completado para 50 mL com água ultrapura. Foram 

adotadas duplicatas para a análise. 

 

4.2.5 Hg em matrizes biológicas: plantas e ostras  

 

Amostras de planta (Rhizophora mangle e Laguncularia racemosa) e ostra 

(Crassostrea rhizophorae) de cada estação foram pesadas (0,500 g), submetidas à pré-

digestão com ácido nítrico (8 mL) e peróxido de hidrogênio (2 mL) e, em seguida, digeridas 

em forno de micro-ondas durante 10 minutos a 180ºC. Os extratos foram filtrados e diluídos 

em balões de 25 mL com adição de permanganato de potássio a 5% e armazenados em frascos 

de borossilicato até o momento da determinação. Para fins de comparação com os valores 

preconizados pela Agência Nacional de Vigilância Sanitária (ANVISA), com base em massa 

úmida, os teores de Hg encontrados em ostra foram divididos por um fator (f) de 5,88, obtido 

a partir da equação abaixo: 

 

  
    

    
 

 

Onde M(u) refere-se à massa úmida da parte comestível da ostra (g) e M(s) é a massa 

seca utilizada na análise (0,500 g). O valor de M(u) foi estimado considerando a umidade 

média de 83%, obtida por diferença entre as massas úmida e seca (a 60ºC). 

Amostras em branco e de planta (NIST - Spinach Leaves 1570a) com valores 

certificados do elemento (Planta: 0,0297 mg kg
-1

) foram analisadas. A recuperação obtida 

para planta foi de 100%. Na ausência de material certificado para ostras, foram utilizados 

spikes com concentrações pré-definidas de Hg. As recuperações variaram de 95-102%. As 

análises foram realizadas em duplicata 
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4. 2.6 Dosagem de Hg 

 

Os teores de Hg nos extratos de solo, ostra e planta foram dosados por 

espectrofotômetro de absorção atômica (AAnalyst 800 Perkin Elmer) acoplado a gerador de 

hidretos (FIAS 100/Flow Injection System/Perkin Elmer) com lâmpadas de descarga sem 

eletrodos (EDL), com comprimento de onda de 253,7 nm (Hg), utilizando o borohidreto de 

sódio a 0,2% como agente redutor. Os limites de detecção das análises (LD) foram 

determinados utilizando a seguinte fórmula (INMETRO, 2010):  

 

      + t (n-1, 1-α)*S 

 

Onde X significa a média dos valores das 10 amostras em branco, t é a distribuição de 

Student, dependente do tamanho da amostra (n=10) e do grau de confiança, S refere-se ao 

desvio-padrão amostral dos brancos analisados. As análises foram realizadas em duplicata. 

 

4.2.7 Análise dos dados 

 

Médias, medianas, mínimos, máximos, desvios padrão e coeficientes de variação 

foram calculados para as variáveis pH, Eh, MOS, areia, silte e argila. Correlações de Pearson 

foram estabelecidas entre Hg, atributos físicos e químicos do solo, a partir de dados 

previamente testados quanto à normalidade pelo teste Shapiro-Wilk. Quando necessário, 

transformações do tipo box cox e log foram adotadas.  

Comparações foram estabelecidas entre os teores de Hg total em tecido comestível de 

ostras com os limites máximos preconizados, para bivalves, pela Agência Nacional de 

Vigilância Sanitária (ANVISA). Também foi estimado o consumo de ostras considerado 

seguro para a saúde humana, de acordo com a seguinte equação: 

  

    
   

               
  

 

Onde N é o número máximo de ostras, ITS refere-se aos valores de ingestão tolerável 

por semana do metal que, no caso do Hg, corresponde a 0,0016 mg kg
-1

 de massa corporal 

(EFSA, 2007), o Cmax é a concentração de Hg máxima encontrada no tecido comestível de 

ostra (mg kg
-1

 em base de massa úmida) e Ptc que é o peso médio do tecido comestível de 
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uma ostra contendo de 4 a 5 cm de comprimento (1,50 g). Para fins de cálculo do ITS, foi 

considerado o peso médio de um adulto de 70 kg. 

Para avaliar o acúmulo de Hg pela biota local, a espécie bivalve Crassostrea 

rhizophorae, comumente utilizada como bioindicadora de ambientes costeiros contaminados 

(OLIVARES-RIEUMONT et al., 2012; RIOS et al., 2016; RIZO et al., 2010) e as espécies 

vegetais Rhizophora mangle e Laguncularia racemosa, predominantes no local de estudo, 

foram selecionadas. Para isso, foram calculados o fator de acumulação sedimento biota 

(FASB) e o coeficiente de acumulação biológica (CAB) para ostras e plantas, 

respectivamente, em cada estação, conforme equações abaixo: 

 

      
          

         
  

 

 

     
           

         
  

 

Para FASB, Hg (ostra) é o teor de Hg total encontrado no tecido mole de Crassostrea 

rhizophorae (mg kg
-1

 em base de massa úmida) e Hg (solo) refere-se ao teor médio de Hg 

total dos solos (mg kg
-1

 em base de massa úmida) na camada de 0-4 cm, mais suscetível ao 

contato com o organismo. Para o CAB, Hg (folhas) corresponde à concentração média de Hg 

nas folhas de planta (mg kg
-1

) e Hg (solo) o teor médio do metal (mg kg
-1

) encontrado nos 

solos avaliados, considerando a camada de 0 a 30 cm. 

Todos os procedimentos estatísticos e gráficos foram realizados utilizando os 

softwares STATISTICA 10.0 e OriginPro 8, respectivamente. 

 

4.3 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

4.3.1 Atributos químicos e físicos dos solos 

 

Os valores de pH nas estações variaram de 5,8 a 7,3, conferindo o caráter ácido a 

levemente alcalino aos solos (Tabelas 4.1 e 4.2). Valores de pH próximos à neutralidade são 

comumente encontrados em solos de manguezal alagados durante longos períodos, sendo 

associados, principalmente, à produção de íons de caráter básico (HCO3
-
) e ao consumo de 
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prótons (H
+
) decorrente da redução dos agentes oxidantes (O2, NO3

-
, Mn

4+
, Fe

+3
, SO4

-2
) 

durante a respiração microbiana (FERREIRA et al., 2010; OTERO et al., 2009). A estação 3L 

apresentou os valores mais baixos (5,8-6,8), possivelmente, porque está situada a 7,0 km da 

foz do Rio Botafogo, local menos suscetível à influência da maré e, por isso, o tempo em que 

o solo permanece submerso pode ser reduzido em comparação com as demais estações. 

 

Tabela 4.1. Atributos químicos e físicos dos solos sob floresta de Rhizophora mangle  

Prof. (cm) pH Eh MOS Areia Silte Argila 

  mV g kg
-1

 

Perfil 1R 

0-4 6,7 150 259 116 441 443 

4-8 6,8 36 221 255 361 385 

8-12 7,0 5 215 357 268 375 

12-16 7,1 -57 212 320 256 424 

16-20 7,1 -86 199 282 243 475 

20-30 7,0 -75 206 390 131 480 

30-40 6,7 -67 136 489 224 287 

40-50 7,0 27 142 658 130 212 

Perfil 2R 

0-4 7,1 44 285 59 174 768 

4-8 7,1 15 283 85 148 767 

8-12 7,3 -33 281 65 154 781 

12-16 7,3 -68 281 74 195 731 

16-20 7,3 -64 239 76 142 783 

20-30 7,0 -77 208 167 424 409 

30-40 6,7 -48 135 667 51 283 

40-50 6,7 -9 142 881 37 83 

Perfil 3R 

0-4 6,9 34 198 24 169 808 

4-8 6,9 -21 234 40 179 781 

8-12 7,1 -42 221 26 143 831 

12-16 6,9 21 234 43 174 783 

16-20 7,1 14 231 50 168 781 

20-30 7,1 -35 255 105 214 681 

30-40 7,1 -39 220 108 211 681 

40-50 6,9 26 235 57 212 731 

Média 7,0 -14 219 225 202 573 

Máximo 7,3 150 285 881 441 831 

Mínimo 6,7 -86 135 24 37 83 

Mediana 7,0 -27 221 106 176 681 

DP
*
 0,18 53,2 44,4 233,5 95,4 222,1 

CV
*
 2,6 365,9 20,2 103,9 47,2 38,7 

*
DP: Desvio-padrão; CV: coeficiente de variação (%). 

 

Quanto ao Eh, os solos foram classificados como subóxicos (100 < Eh < 300 mV) e 

anóxicos (Eh < 100 mV). Houve uma tendência geral de diminuição do Eh com o aumento da 

profundidade, o que favorece a formação de ambientes redutores, onde a manutenção da 

matéria orgânica e a redução de sulfato são esperadas (ADAME; FRY al., 2016; BALK et al., 

2016; LEWIS et al., 2014). O perfil 3L apresentou valores de Eh elevados (Tabela 4.2), 
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inclusive em camadas profundas (> 30 cm), possivelmente, em decorrência da posição deste 

perfil na paisagem.  

Os teores de MOS variaram de 128 a 352 g kg
-1

, com decréscimo ao longo dos perfis 

1R, 2R, 2L e 3L. Teores mais elevados de MOS em camadas superficiais são o resultado do 

aporte contínuo de carga orgânica trazida pelo rio e mar e a deposição de restos vegetais na 

superfície (CHAKRABORTY et al., 2015; COVELLI et al., 2012; MACHADO et al., 2016).  

 

Tabela 4.2. Atributos químicos e físicos dos solos sob floresta de Laguncularia racemosa  

Prof. (cm) pH Eh MOS Areia Silte Argila 

  mV g kg
-1

 

Perfil 1L 

0-4 7,0 62 278 22 312 666 

4-8 6,7 34 284 35 360 605 

8-12 7,2 45 280 32 366 602 

12-16 7,0 44 286 38 414 549 

16-20 7,2 35 288 41 482 477 

20-30 7,2 -28 303 28 428 544 

30-40 7,3 -49 296 90 360 550 

40-50 7,0 -36 352 105 262 634 

Perfil 2L 

0-4 7,0 24 227 199 120 681 

4-8 7,0 -59 235 229 90 681 

8-12 6,9 -92 259 347 72 581 

12-16 6,8 -101 241 327 92 581 

16-20 6,8 -87 224 347 97 556 

20-30 6,8 -37 212 283 138 579 

30-40 6,7 -86 195 159 160 681 

40-50 6,7 -84 128 668 54 279 

Perfil 3L 

0-4 6,7 154 249 32 285 683 

4-8 5,8 217 238 19 247 734 

8-12 6,7 156 234 29 265 706 

12-16 6,5 63 201 89 229 683 

16-20 6,6 82 248 76 240 684 

20-30 6,7 127 203 70 250 681 

30-40 6,8 164 191 56 261 683 

40-50 6,8 135 182 64 178 757 

Média 6,8 28 243 141 240 619 

Máximo 7,3 217 352 668 482 757 

Mínimo 5,8 -101 128 19 53 279 

Mediana 6,8 34 239 73 248 650 

DP
*
 0,3 93,2 47,4 153,8 119,1 98,8 

CV
*
 4,3 327,5 19,5 109,1 49,6 16,0 

*
DP: Desvio padrão; CV: coeficiente de variação (%). 

 

Mesmo em camadas mais profundas (> 30 cm), os valores de MOS foram superiores a 

12%. O acúmulo em profundidade, decorrente do ambiente redutor (Eh < 300 mV), favorece 

a diminuição da taxa de decomposição da MOS. A depender do tipo, origem (se autóctone ou 

alóctone) e labilidade do material orgânico, a fração orgânica possui taxas de mineralização 
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distintas, o que poderia explicar as variações observadas entre camadas (COVELLI et al., 

2012).  

A fração argila predominou em todas as estações, variando de 83 a 831 g kg
-1

. Valores 

elevados de areia ocorreram, apenas, nas camadas de 30-40 e 40-50 cm dos perfis 1R e 2R e 

40-50 cm do perfil 2L, fato que explica os teores mais baixos de MOS nestas camadas visto 

que a associação entre a fração mineral grosseira e os coloides orgânicos do solo é baixa 

(BANERJEE; BAL; MITRA, 2018). O predomínio de areia nestas camadas indica a 

ocorrência de ciclos de sedimentação pretéritos com aporte de material mais grosseiro e/ou 

regimes hidrodinâmicos mais intensos. A área 3R apresentou os teores de argila mais 

elevados (681 a 831 g kg
-1

), com distribuição uniforme ao longo do perfil. 

 Não foram verificadas discrepâncias nos valores médios dos atributos químicos e 

físicos entre as estações de Rhizophora e Laguncularia, que pudessem ser justificadas pela 

presença da espécie vegetal. As variações entre os perfis estão associadas aos processos de 

sedimentação e regime hidrodinâmico distintos em função da posição das estações.     

 

4.3.2 Geoquímica de Hg nos solos de manguezal do Rio Botafogo 

 

Os teores de Hg total variaram de 0,13 a 10,44 mg kg
-1

, considerando todas as 

profundidades e áreas (Figura 4.3). Estes valores são comparáveis com resultados de Hg em 

solos e sedimentos de outras regiões próximas à indústrias de soda-cloro no mundo: 

Cazaquistão (0,009-151,5 mg kg
-1

), China (0,15-15,4 mg kg
-1

), Cuba (0,16-97 mg kg
-1

), 

Nicarágua (1-123 mg kg
-1

), Estados Unidos (0,26-23,4 mg kg
-1

), Canadá (0,04-4,8 mg kg
-1

) e 

França (3,5-4,5 mg kg
-1

) (BOLÃNOS-ÁLVAREZ et al., 2016; FERNÁNDEZ-MARTÍNEZ et 

al., 2016; HUNT, 2016; JACKSON, 2016; MAILLARD et al., 2016; ULLRICH et al., 2007; 

ZHENG et al., 2011).  

 As estações sob investigação foram escolhidas de acordo com um gradiente de Hg 

observado em função da distância da fonte poluidora, a indústria de soda-cloro (capítulo 2). 

As estações mais contaminadas (3R e 3L) encontram-se a, aproximadamente, 8 km de 

distância da indústria, ao passo que as estações com baixa contaminação (1R e 1L), já 

próximas à desembocadura do rio, estão 16 km distantes da fonte de Hg. Neste contexto, a 

comparação dos teores de Hg entre estações sob a mesma vegetação e os fatores 

condicionantes não é coerente, visto que a distância é a principal variável que governa a 

distribuição espacial de Hg.  
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 Os teores totais de Hg não apresentaram um padrão uniforme ao longo dos perfis de 

solo para ambas as espécies vegetais (Figura 4.3).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

De maneira geral, incrementos de argila e/ou MOS resultaram em picos de Hg. Esta 

tendência corrobora o papel conhecido dos coloides orgânicos do solo na retenção de metais 

pesados em solos submetidos ao alagamento (KHAN et al., 2016; MARCHAND et al., 2011). 

Para o Hg, especificamente, a MOS pode exercer ainda maior influência devido à alta 

afinidade entre Hg e compostos orgânicos contendo S e, em menor magnitude, O e N (DING 

et al., 2017; GRAHAM et al., 2017).  

Em ambientes costeiros não apenas o teor de MOS é importante, como também o tipo 

de material orgânico disponível para interagir com o metal (CHAKRABORTY et al., 2015; 

MACHADO et al., 2016; SANEI; GOODARZI, 2006; SANEI et al., 2012). No caso do perfil 

1R, por exemplo, embora o teor de MOS tenha decrescido com o aumento da profundidade, a 

fase orgânica pode ser distinta daquela em superfície (a depender dos ciclos de sedimentação 

e da fonte da matéria orgânica depositada no período) e apresentar maior potencial para 

interagir com o metal, resultando no incremento de Hg de 1,34 mg kg
-1

 entre as camadas de 

Figura 4.3. Distribuição vertical de Hg (mg kg
-1

) em perfis de solos sob Rhizophora 

mangle (A-C) e Laguncularia racemosa (D-F). 

1R 2R 3R 

1L 2L 3L 
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20-30 e 40-50 cm. A importância da fonte e tipo de MO na retenção de Hg foi evidenciada 

pelo estudo de Machado et al. (2016) em sedimentos de manguezal de Cubatão, sudeste do 

Brasil. Verificou-se que os teores de Hg variaram em função das fontes distintas de material 

orgânico ao longo do perfil, identificadas a partir das assinaturas de C estável. Camadas 

superficiais, com predomínio de material orgânico proveniente de algas, correlacionaram-se 

positivamente com o acúmulo de Hg, ao passo correlações negativas foram encontradas entre 

Hg e matéria orgânica decorrente da decomposição da vegetação de mangue local. 

Camadas com predomínio de areia apresentaram teores de Hg total inferiores a 0,5 mg 

kg
-1

, ainda altos se considerarmos o valor background local (0,07 mg kg
-1

). Os perfis sob alta 

contaminação por Hg (3R e 3L) apresentaram uniformidade quanto à distribuição do metal em 

profundidade, refletindo a baixa variação dos atributos físicos e químicos para estas estações.  

A distribuição vertical de Hg total nas estações indicou contaminação na superfície e 

em profundidade (Hg > 0,07 mg kg
-1

) o que significa que o aporte de Hg não é recente e, 

provavelmente, remonta das atividades de produção de soda-cloro (1963-1987) à montante da 

área de manguezal. A desuniformidade do Hg observada abaixo de 30 cm pode indicar 

processos de translocação do elemento em profundidade como encontrado por Biester et al. 

(2002). Os autores verificaram que a migração de Hg em profundidade pode ocorrer em casos 

em que o metal está associado à complexos orgânicos solúveis.  

Embora os teores totais de Hg indiquem a contaminação dos solos de manguezal do 

Rio Botafogo, estes dados não são suficientes para predizer a disponibilidade e mobilidade do 

metal, informações importantes para entender aspectos relacionados à dinâmica deste no 

ambiente e o seu potencial de transferência para outros compartimentos ambientais (Exs: 

plantas, moluscos, crustáceos, peixes, seres humanos).  

Ao investigar a disponibilidade de Hg nos solos de manguezal do Rio Botafogo, foi 

verificado que as frações de Hg solúvel em água (Hg(sa)) e solúvel em ácido estomacal 

(Hg(sae)), consideradas como as mais suscetíveis aos processos de metilação microbiana e 

entrada na cadeia trófica (COVELLI et al., 2009; RAMASAMY et al., 2012; SHI et al., 

2005), estavam abaixo dos respectivos limites de detecção (0,098 µg L
-1

 e 0,078 µg L
-1

) 

(Figura 4.4).  
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Figura 4.4. Percentual de Hg total extraído em cada fração mineral e orgânica dos solos sob 

Rhizophora mangle (A-C) e Laguncularia racemosa (D-F) em cenários de contaminação baixa (A-1R, 

D-1L), média (B-2R, E-2L) e alta (C-3R e F-3L). Hg(sa): Hg solúvel em água; Hg(sae) Hg solúvel em 

ácido estomacal; Hg(oq): Hg organo quelado; Hg(e): Hg elementar; Hg(s): Hg ligado à sulfeto.  
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A fração correspondente ao Hg organo quelatado (Hg(oq)) variou de 1,62% a 47,44% 

nos perfis, destacando os maiores percentuais nas camadas superfíciais dos perfis 1R e 2R 

(Figura 4.4A e C). Nas áreas sob Laguncularia (Figura 4.4D-F), apenas o perfil 1L apresentou 

Hgoq elevado (38,1-18,7%) na seção de 0–12 cm. Nas demais estações (2 e 3L), a fração não 

ultrapassou 16% do Hg total. Esta fração corresponde ao mercúrio complexado por ácidos 

fúlvicos e húmicos, não envolvendo ligações diretas com C, além do metal ligado às 

estruturas orgânicas da biota viva e morta (BLOOM et al., 2003). Estudos têm sugerido a 

importância desta fração, de mobilidade moderada, para a formação de espécies 

organomercuriais (BLOOM et al., 2003; COVELLI et al., 2012; RAMASAMY et al., 2012).  

Embora os perfis com maior Hg organo quelatado (1R, 2R e 1L) possam representar 

potencial de metilação superior em relação às demais estações, deve-se destacar que variáveis 

como potencial de oxirredução, bactérias predominantes e tipo de MOS podem influenciar na 

formação de metilmercúrio (SHOHAM-FRIDER et al., 2012). A depender da labilidade da 

MOS, por exemplo, pode haver incremento de metilmercúrio devido à disponibilidade de 

substrato lábil para bactérias redutoras de sulfato, ferro e metanogênicas, envolvidas nos 

processos de metilação de Hg (HAMELIN et al., 2011; JANSSEN et al., 2016; SONKE et al., 

2013; ZENG et al., 2016). Por outro lado, compostos orgânicos podem formam complexos 

estáveis com o Hg, diminuindo a disponibilidade do elemento para ser metilado por via 

microbiana (HAMMERSCHMIDT et al., 2008; SCHARTUP et al., 2015). Portanto, estudos 

específicos quanto à influência da matéria orgânica na formação de metilmercúrio devem ser 

realizados in situ.  

O Hg(e) predominou em todos os perfis, independentemente da vegetação, 

correspondendo de 33% a 107% do Hg total. Embora seja tratada como a fração na qual o Hg 

estaria na forma elementar (Hg
0
), BLOOM et al. (2003) verificaram que o uso de HNO3 a 

12M poderia acessar Hg ligado a amálgamas de Hg e prata, compostos organossulfurados e 

fases cristalinas de ferro e manganês. A presença de Hg elementar em solos adjacentes a 

indústrias de cloro álcali é comum dada à emissão atmosférica de Hg
0
 e pelo descarte de 

resíduo sólido a base de Hg metálico (BIESTER; SCHOLZ, 1996). Técnicas como 

espectroscopia de raio X (XANES) e pirólise tem sido utilizadas para detectar fases de Hg em 

ambientes contaminados, corroborando dados provenientes de extração sequencial do metal 

(BIESTER; SCHOLZ, 1996; SHOHAM-FRIDER; SHELEF; KRESS, 2007). Nas estações 

sob estudo, tem-se registro de que após as primeiras investigações de contaminação (1981), a 

indústria de cloro álcali tomou medidas para evitar o descarte de Hg no rio (MEYER, 1996). 

Portanto, considera-se que o maior despejo de Hg concentrou-se entre 1963 e 1987. Por tratar-
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se de um ambiente reativo (com teores de MOS elevados e variações de pH e Eh), o Hg 

elementar inicialmente despejado, pode ter sofrido diversas transformações bioquímicas, 

sendo incorporado à estrutura de sulfetos de menor estabilidade (Ex. mackinawita) (BONE et 

al., 2014; JEONG et al., 2010), complexado pela MOS (MACHADO et al., 2016; 

RAVICHANDRAN, 2004; SHOHAM-FRIDER; SHELEF; KRESS, 2007) ou sofrido 

oxidação e metilação por micro-organismos (DU et al., 2017; LU et al., 2017; 

RAVICHANDRAN, 2004). Portanto, é improvável que uma fração significativa do Hge 

esteja na forma metálica, até porque não foram detectadas bolhas de mercúrio elementar de 

cor prateada, a olho nu, como esperado em ambientes com elevada presença desta forma 

(BLOOM et al., 2013). 

Formas reduzidas de enxofre podem associar-se à matéria orgânica, resultando em 

compostos organossulfurados, a exemplo dos grupos tiol, os quais apresentam grande 

afinidade com o Hg. Esta afinidade entre Hg e S ocorre por serem uma base e um ácido 

fracos, respectivamente (ANDREWS, 2006) sendo preferencialmente associados em 

detrimento das ligações Hg-O e Hg-N (JIANG et al., 2015). Isto confere alta estabilidade ao 

metal ligado a compostos organossulfurados. Devido aos valores de Eh (Eh < 100 mV) e os 

teores elevados de MO encontrados nas estações sob estudo, consideramos provável que a 

fração Hge seja majoritariamente formada por Hg ligado a compostos organossulfurados, 

conferindo, portanto, baixo potencial de disponibilidade do metal.  

No perfil 3L, o Eh elevado (63-217 mV) pode ter favorecido a precipitação de Fe na 

forma de óxidos e hidróxidos, inclusive em profundidade, configurando-se uma fração 

mineral importante na retenção de Hg em ambientes oxidantes (BLOOM et al., 2003). Nesta 

estação, o Hg da fração Hg(e) pode estar associado à S orgânico e/ou óxidos e hidróxidos de 

Fe.     

Nos perfis 1R, 2R e 1L houve diminuição da fração Hg(oq) e aumento de Hg(e) com a 

profundidade caracterizando, possivelmente, uma competição entre formas de enxofre 

reduzidas (ligadas à MOS) e carbono orgânico pelo Hg, também verificada por Belzile et al. 

(2008) em sedimentos de lago em Ontário, no Canadá. Com o aumento da profundidade, 

ambientes redutores são favorecidos, incrementando os níveis de grupos organossulfurados 

que, consequentemente, competem pelo Hg devido à afinidade química.  

A fração de Hg(s) que corresponde ao mercúrio ligado ao sulfeto, fase mineral mais 

estável do elemento em ambiente redutor, variou de 0,09 a 2,93%. Embora a fase mineral 

refira-se, principalmente, a cinábrio e metacinábrio, a água régia também acessa sulfetos de 

Hg amorfo ou Hg co-precipitado a sulfetos de Fe amorfos, a exemplo da mackinawita 
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(JEONG et al., 2007) e pirita. Os valores baixos de Hg(s) são esperados em ambientes com 

acúmulo de MOS, onde a mesma pode dificultar a formação de sulfeto de mercúrio cristalino 

ou aumentar a dissolução de cinábrio e metacinábrio (BLOOM et al., 2003; 

RAVICHANDRAN et al., 1999; WAPLES et al., 2005). Cenários distintos podem ser 

verificados em áreas próximas às minas de mercúrio, onde o metal está majoritariamente 

ligado ao sulfeto na forma de cinábrio (FERNÁNDEZ-MARTÍNEZ; RUCANDIO, 2014), 

decorrente dos resíduos de mineração contendo o mineral.   

Os resultados encontrados confirmam a tendência geral de distribuição do Hg 

proveniente de indústrias de soda-cloro (COVELLI et al., 2009; OLIVERI et al., 2016; 

RAMASAMY et al., 2012; SHOHAM-FRIDER et al., 2012), com predominância de Hge. 

Isto indica que apesar da existência de contaminação nas áreas, no mínimo, 66% do Hg total 

não está disponível para a biota e processos de metilação.  

 

4.3.3 Hg nas matrizes biológicas 

 

4.3.3.1 Hg em Ostras 

 

Os teores de Hg em tecido comestível de Crassostrea rhizophorae em todas as 

estações foram inferiores ao valor máximo indicado pela Agência Nacional de Vigilância 

Sanitária (ANVISA) para bivalves, considerando a massa úmida do organismo (Figura 4.5A e 

B). Isto indica que o consumo in natura da espécie Crassostrea rhizophorae proveniente do 

manguezal do Botafogo não implica, inicialmente, em riscos ao ser humano. Para atingir risco 

potencial à saúde do organismo receptor, seria necessário um consumo semanal acima de 250 

ostras, cenário improvável para a população brasileira, dado o seu baixo consumo per capita 

de pescados, incluindo frutos do mar (média de 11,1 kg ao ano) em relação à média mundial 

de 18,2 kg ano
-1

 por pessoa (FAO, 2014). Entretanto, menção deve ser feita em relação à 

espécie química do Hg no tecido mole de ostras. Estima-se que frações significativas de Hg 

(correspondendo de 13 a 64,5% do Hg total) na forma metilada (CH3Hg) podem estar 

presentes em bivalves (BRIANT et al., 2017; KEHRIG et al., 2006), forma mais tóxica do Hg 

para os seres humanos. A especiação do Hg em organismos utilizados como alimento não é 

tratada pela ANVISA e órgãos relacionados à segurança alimentar de outros países, fato que 

pode resultar na subestimação dos riscos oferecidos aos organismos receptores.  
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Figura 4.5. Teores de mercúrio (mg kg
-1

), com base em massa úmida, em tecido comestível de 

Crasssostrea rhizophorae  nas estações sob Rhizophora mangle (A) e Laguncularia racemosa (B), 

com os respetivos fatores de acumulação sedimento-biota (C e D). Linhas tracejadas em vermelho 

indicam o limite máximo de Hg (mg kg
-1

) preconizado para bivalves (ANVISA, 2013). 

 

 

 

 

Embora tenha havido aumento das concentrações de Hg nas ostras em função do teor 

do elemento no solo para Rhizophora, esta relação não foi conclusiva para as ostras coletadas 

sob Laguncularia, visto que na estação 3L (perfil com alta contaminação por Hg) não foram 

observados espécimes de Crassostrea rhizophorae (Figura 4.5B). Os resultados encontrados 

(0,804-1,644 mg kg
-1

 com base na massa seca) são comparáveis a outras investigações 

realizadas com ostras comercializadas nas principais praias de PE, sendo os teores mais 

elevados oriundos de ostras coletadas nos manguezais próximos ao Rio Botafogo e Canal 

Santa Cruz, braço de mar situado na desembocadura do Rio (MEYER et al., 1998; 

CAVALCANTI et al., 2003). 

Quanto ao acumulo de Hg por ostras, todas as estações apresentaram Fator de 

Acumulação Sedimento-Biota (FASB) inferior a 1 (Figura 4.5C e D), indicando que a 

bioacumulação de Hg advinda do solo é limitada, apesar da correlação positiva e significativa 

verificada entre Hg no solo e na ostra (r=0,68, p < 0,05). Embora bivalves sejam organismos 

filtradores, alimentando-se de material orgânico dissolvido e detritos presentes na água 
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Figura 4.6. Relação entre os teores de mercúrio (mg kg
-1

) nos solos e folhas de Rhizophora mangle 

(A) e Laguncularia racemosa (B), com os respetivos coeficientes de acumulação biológica (CAB).  

contendo Hg, o solo é o principal reservatório do metal no local e, no caso de haver frações 

biodisponíveis de Hg no solo, a água e a biota seriam os compartimentos prováveis. Os dados 

obtidos indicaram valores negligenciáveis de Hg solúvel em água e em ácido estomacal (< 

LD), frações facilmente transferidas para os organismos. Além disso, a maior parte do Hg 

total está associada a compostos de alta estabilidade conferindo, portanto, baixa 

disponibilidade do elemento. Neste caso, o solo está desempenhando sua função 

ecossistêmica, atuando como filtro geoquímico, evitando a difusão do contaminante para os 

recursos hídricos e biota local.   

 

4.3.3.2 Hg em plantas 

 

 Os teores de Hg em folhas de Rhizophora não seguiram o gradiente de concentração 

observado no solo (Figura 4.6A).  

 

 

 

 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 A área 2R, com contaminação média de Hg, apresentou o teor do elemento mais 

elevado nas folhas. Em áreas de Laguncularia, houve uma tendência direta e positiva entre os 

teores de Hg no solo e na planta, indicando que à medida que a contaminação por Hg aumenta 

no solo, há incremento na absorção do elemento pela planta (Figura 4.6B).  
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 De acordo com o CAB calculado, abaixo de 1,00 para todas as estações, a 

transferência de Hg do solo para as espécies vegetais é limitada, não agindo, portanto, como 

bioacumuladoras do elemento. Este resultado pode estar associado aos mecanismos de 

exclusão do metal desenvolvidos por ambas as espécies para garantir seu desenvolvimento no 

local. Espécies de mangue podem apresentar potencial de fitoestabilização de Hg por 

acumularem o elemento em suas raízes (parte da planta não avaliada neste estudo), inclusive 

há registros de alterações anatômicas do sistema radicular, a exemplo do aumento da 

espessura da epiderme e da relação entre córtex e o cilindro vascular, em resposta à 

contaminação por metais, incluindo Hg (SOUZA et al., 2014a e b). Outro fator que pode 

explicar a absorção limitada de Hg pelas plantas de mangue refere-se à complexação de Hg 

pela matéria orgânica do solo (GABRIEL et al., 2014), diminuindo sobremaneira a 

disponibilidade de Hg.  

 A avaliação dos níveis de Hg em solos e matrizes biológicas auxiliam na elucidação 

dos processos biogeoquímicos do ciclo do Hg no manguezal, contaminado por indústria de 

soda-cloro, permitindo dimensionar o potencial de difusão do elemento para a biosfera e 

hidrosfera. Embora os resultados tenham indicado alta contaminação por Hg em todas as 

estações e profundidades, a transferência do elemento para outros compartimentos como a 

solução do solo (Hg(sa) e H(sae)) e organismos (ostras e plantas) foi limitada.  

 

4.4 CONCLUSÕES 

 

 A avaliação de Hg nos perfis de solo sob vegetações distintas corroborou o status de 

contaminação dos solos de manguezal do Rio Botafogo, em consequência dos resíduos da 

indústria de soda-cloro (capítulo 2). A distribuição do elemento em profundidade foi 

justificada pela distribuição dos atributos físicos e químicos, em especial, a argila e MOS. 

Mesmo com teores elevados de Hg nos solos, a disponibilidade do contaminante é baixa, 

comparada ao risco inerente a liberação do Hg associado às frações de alta estabilidade. A 

presença de Hg organo quelatado próximo à superfície de alguns perfis pode indicar 

moderada mobilidade do Hg no solo tornando-o potencialmente mais acessível à biota.  

 Houve baixa transferência do elemento para as matrizes biológicas, resultando na 

bioacumulação limitada de Hg por estes organismos. No caso da espécie Crassostrea 

rhizophorae, o baixo acúmulo de Hg implicou em teores abaixo do recomendado pela 

ANVISA e no consumo seguro destes organismos, considerando a exposição ocasional.  
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 Estes resultados auxiliam no entendimento de aspectos relacionados à dinâmica do Hg 

no manguezal, como sua disponibilidade e difusão para outros compartimentos ambientais. A 

estabilidade e baixa disponibilidade do Hg nos solos é garantida pela anoxia, com tendência 

ao acúmulo e manutenção da MOS, evidenciando que o ambiente está em equilíbrio, apesar 

da contaminação. Mudanças nestes fatores em decorrência de processos de drenagem dos 

solos para o avanço das fronteiras agrícolas e projetos de aquicultura, prováveis na região, 

podem resultar em alterações significativas na geoquímica deste elemento, aumentando a 

biodisponibilidade e, consequentemente, os riscos de intoxicação da biota local e seres 

humanos, em especial às comunidades que dependem dos recursos naturais do Rio Botafogo e 

aos consumidores do pescado oriundo da região. 
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5. GEOQUÍMICA DE METAIS PESADOS EM SOLOS DE MANGUEZAL 

TROPICAL, BRASIL: DISPONIBILIDADE E TRANSFERÊNCIA PARA A BIOTA 

 

 

RESUMO 

 

A disponibilidade de metais pesados em solos de manguezal é governada pelos 

compartimentos geoquímicos formados em ambientes anóxicos e submetidos ao acúmulo de 

matéria orgânica. Mudanças no meio, de ordem natural ou antrópica, podem alternar a função 

do solo como dreno ou fonte de metais, implicando na transferência de contaminantes para 

matrizes biológicas. Os objetivos deste estudo foram: (I) Determinar os teores totais de Cd, 

Cr, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb e Zn em perfis de solo sob Rhizophora mangle e Laguncularia 

racemosa; (II) Avaliar os compartimentos geoquímicos aos quais os metais estão associados e 

a função do solo como fonte e/ou dreno destes elementos e (III) Investigar a transferência de 

metais pesados para plantas e ostras (Crassostrea rhizophorae). Foram realizadas coletas de 

perfis de solo, 0-50 cm, em 6 estações, sendo três sob o domínio de Rhizophora e três sob 

Laguncularia. Amostras de folhas e ostras também foram coletadas. Em laboratório, as 

amostras de solo de cada profundidade (0-4, 4-8, 8-12, 12-16, 16-20, 20-30, 30-40 e 40-50 

cm) foram submetidas à caracterização física e química e digestão total. Nos perfis de solo 

representativos do manguezal, foi investigada a associação dos metais às frações trocável, 

carbonato, lepidocrocita, ferridrita, óxidos de ferro cristalino, sulfeto e residual. O grau de 

piritização de metais foi calculado. Folhas de árvores adultas de Rhizophora e Lagucularia e 

tecido comestível de Crassostrea rhizophorae foram submetidos à digestão ácida e os teores 

de metais foram determinados. Os coeficientes de Acumulação Biológica (CAB) e Fatores de 

Acumulação Sedimento-Biota (FASB) foram calculados. Os aportes de metais pesados nas 

estações avaliadas são essencialmente naturais, excetuando Cr, com alguma contribuição 

antrópica. Não foram verificadas diferenças na distribuição de metais em função da 

vegetação. Metais foram associados majoritariamente à fração residual, seguido da fração oxi-

hidróxidos e pirita. Frações de metais prontamente disponíveis foram negligenciáveis. Oxi-

hidróxidos e pirita representaram compartimentos geoquímicos de metais, governando a 

disponibilidade dos elementos da fração reativa. A baixa disponibilidade de metais foi 

refletida nos teores dos elementos nas folhas e tecido comestível de ostra, resultando em 

bioacumulação limitada. A única exceção foi verificada para Zn, uma vez que espécimes de 

Crassostrea rhizophorae apresentaram FASB entre 6,0 e 14,0, como resultado da associação 

do Zn com frações menos estáveis do solo. 

  

 

Palavras-chave: Acumulação biológica. Biodisponibilidade. Crassostrea rhizophorae. 

Elemento-traço. Estuário. Pirita. 
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HEAVY METALS GEOCHEMISTRY IN TROPICAL MANGROVE SOILS, BRAZIL: 

AVAILABILITY AND TRANSFER TO BIOTA 

 

 

ABSTRACT 

 

 

The availability of heavy metals in mangrove soils is governed by geochemical 

compartments formed in anoxic environments and subject to the accumulation of organic 

matter. Changes in the environment, either natural or anthropic, may alternate soil function as 

a sink or source of metals, implying the transfer of contaminants to biological matrices. The 

objectives of this study were: (I) to determine the total contents of Cd, Cr, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb 

and Zn in soil cores under Rhizophora mangle and Laguncularia racemosa; (II) to evaluate 

the geochemical compartments to which the metals are associated and the function of the soil 

as a source and/or sink of these elements; and (III) Investigate the transfer of heavy metals to 

plants and oysters (Crassostrea rhizophorae). Soil cores were collected, 0-50 cm, in 6 

stations, three under the domain of Rhizophora and three under Laguncularia. Samples of 

leaves and oysters were also collected. In the laboratory, the soil samples of each depth (0-4, 

4-8, 8-12, 12-16, 16-20, 20-30, 30-40 and 40-50 cm) were submitted to the physical and 

chemistry analysis and total digestion. In the soil profiles representative of the mangrove, the 

association of the metals with the exchangeable, carbonate, lepidocrocyte, ferridrite, 

crystalline iron oxide, sulfide and residual fractions was investigated. The degree of 

piritization of metals was calculated. Leaves of adult Rhizophora and Lagucularia trees and 

edible tissue of Crassostrea rhizophorae were submitted to acid digestion and the metal 

contents were determined. The Biological Accumulation Coefficient (BAC) and Sediment-

Biota Accumulation Factors (SBAF) were calculated. The sources of heavy metals in the 

evaluated stations are essentially natural, except Cr, with some anthropic contribution. No 

differences were observed in the distribution of metals as a function of vegetation. Metals 

were mostly associated with the residual fraction, followed by the oxyhydroxide and pyrite 

phases. Fractions of metals readily available were negligible. Oxyhydroxides and pyrite 

represented geochemical compartments of metals, governing the availability of the elements 

of the reactive fraction. The low availability of metals was reflected in the contents of the leaf 

elements and oyster edible tissue, resulting in limited bioaccumulation. The only exception 

was verified for Zn, since specimens of Crassostrea rhizophorae presented SBAF between 

6.0 and 14.0, as a result of the association of Zn with less stable fractions of the soil. 

 

 

Keywords: Biological accumulation. Bioavailability. Crassostrea rhizophorae. Trace 

element. Estuary. Pyrite. 
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5.1 INTRODUÇÃO 

 

 Os solos de manguezais são reconhecidos por seu papel como dreno de metais 

pesados, de origem natural ou antrópica, impedindo a difusão destes elementos para outros 

compartimentos ambientais, como recursos hídricos e biota (LIU et al., 2014). A capacidade 

de retenção destes solos é devida, principalmente, à presença de sulfetos e matéria orgânica, 

abundantes no meio, formando precipitados e complexos estáveis com os metais 

(CHAKRABORTY et al., 2015; DANG et al., 2015; MARCHAND et al., 2011; ZHANG et 

al., 2014).   

 A habilidade do solo de mangue em sequestrar metais é dependente de diversos fatores 

como o potencial de oxirredução, pH, fração granulométrica, influência da maré, condições 

hidrodinâmicas, salinidade, aporte e labilidade da matéria orgânica do solo e posição na 

paisagem. Variações destes atributos podem conduzir o solo a desempenhar dupla função no 

ambiente, ora agindo como filtro, ora como fonte secundária de metais (BODIN et. al., 2014; 

BASTAMI et. al., 2014; HARBISON et al., 1986). 

 A depender dos compartimentos geoquímicos aos quais os metais estão associados 

(livres no sistema, associados a carbonatos, óxidos e hidróxidos de Fe e Mn, complexados 

pela matéria orgânica ou precipitados na forma de sulfetos) pode haver transferência parcial 

de elementos para matrizes biológicas (ANALUDDIN et al., 2017; MACHADO et al., 2002). 

A capacidade de absorção de metais tóxicos por plantas de mangue, por exemplo, vem sendo 

amplamente investigada, indicando seu potencial como fitoextratora (PAZ-ALBERTO et al., 

2014) e fitoestabilizadora de metais (BERNINI et al., 2010). Organismos utilizados para fins 

alimentícios como caranguejos, ostras, moluscos e peixes também são alvo de investigações 

(BURIOLI et al., 2017; CHENG et al., 2015; JONATHAN et al., 2017; PINHEIRO et al., 

2012; WU et al., 2017), dado o risco oferecido à outros níveis da cadeia trófica, inclusive aos 

seres humanos. Alguns destes são avaliados quanto ao potencial de bioacumulação, sendo 

usados como indicadores de cenários de contaminação do solo e/ou sedimento 

(ARRIVABENE et al., 2014; DUARTE et al., 2016; PINHEIRO et al., 2012). 

 Portanto, os objetivos deste trabalho foram: 1. Determinar os teores totais de Cd, Cr, 

Cu, Fe, Mn, Ni, Pb e Zn em perfis de solo sob vegetações distintas em manguezal submetido 

à ação antrópica; 2. Avaliar os compartimentos geoquímicos aos quais os metais estão 

associados e a função do solo como fonte e/ou dreno destes elementos; 3. Investigar a 

transferência de metais pesados para plantas (Rhizophora mangle e Laguncularia racemosa) e 
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ostras (Crassostrea rhizophorae). Os resultados deste estudo são importantes para o 

monitoramento ambiental do manguezal ao entorno do Rio Botafogo.  

 

5.2 MATERIAIS E MÉTODOS 

 

5.2.1. Coleta, preparo de amostras e caracterização física e química dos solos 

 

Para avaliar a distribuição vertical de Cd, Cr, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb e Zn em solos de 

manguezal do Rio Botafogo, foram coletados perfis de solo (0-50 cm) em diferentes  posições  

em relação à foz, contemplando 2 espécies vegetais predominantes no ambiente: Rhizophora 

mangle (E1, E2 e E3) e Laguncularia racemosa (E4, E5 e E6) totalizando 6 estações de coleta 

(5 m
2
) (Figura 5.1, Tabela 5.1).  

Em cada estação foram coletadas quatro amostras simples, utilizando tubos PVC com 

50 mm de diâmetro e 50 cm de profundidade, acoplados a um amostrador específico para 

solos inundados. As amostras foram transportadas nos tubos de coleta na posição vertical e 

em caixa térmica com gelo. Em laboratório, quatro amostras simples formaram amostras 

compostas nas camadas 0-4 cm, 4-8 cm, 8-12 cm, 12-16 cm, 16-20 cm e 20-30, 30-40 cm e 

40-50 cm. Os solos de cada profundidade foram homogeneizados, acondicionados em pote 

plástico e armazenados a 4ºC até o momento das análises.  
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Figura 5.1. Localização da área de estudo. Estações E1, E2 e E3 

sob Rhizophora mangle. Estações E4, E5 e E6 sob Laguncularia 

racemosa 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Tabela 5.1. Identificação, localização, vegetação predominante e posição das estações  

Id. Localização Vegetação Posição em relação à foz 

E1 O 34º 51’ 58,17‖/ S 7º 42’ 38,5‖ Rhizophora mangle 0-2,5 km 

E2 O 34º 53’ 39,8‖/ S 7º 43’ 10,3‖ Rhizophora mangle 2,5-5,0 km 

E3 O 34º 54’ 36,7‖/ S 7º 43’ 46,7‖ Rhizophora mangle 5,0-7,5 km 

E4 O 34º 53’ 17,9‖/ S 7º 43’ 2,6‖ Laguncularia racemosa 0-2,5 km 

E5 O 34º 54’ 15,2‖/ S 7º 43’ 26,9‖ Laguncularia racemosa 2,5-5,0 km 

E6 O 34º 55’ 3,5‖/ S 7º 44’ 5,7‖ Laguncularia racemosa 5,0-7,5 km 

 

Amostras biológicas também foram coletadas. Cerca de 50 a 60 folhas do terceiro 

ramo de três árvores adultas (Rhizophora mangle ou Laguncularia racemosa) e 20 ostras, 

com padronização do tamanho (4 a 5 cm de comprimento), foram selecionadas em campo, 

considerando três repetições biológicas por estação. Não foi verificada a presença de ostras na 

área E3. As amostras foram transportadas para o laboratório em caixa térmica com gelo. No 

laboratório as folhas foram submetidas à lavagem com água corrente seguida de tríplice 

lavagem com água ultrapura. Posteriormente, secas em estufa a 35ºC até apresentar peso 
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constante. O material vegetal foi triturado em moinho de facas Willey e armazenado em 

ambiente seco e arejado até o momento das análises. As ostras coletadas foram abertas com o 

auxílio de uma espátula e o tecido mole (comestível) retirado e armazenado em saco tipo 

ziploc dentro de pote plástico fosco a -20ºC. O material foi liofilizado por 48 h, 

homogeneizado e pulverizado.  

O potencial redox (Eh) e pH das amostras de solo em cada profundidade foram  

medidos em campo por meio de um equipamento de potencial de oxidação-redução (ORP). 

As leituras de Eh foram corrigidas com a adição do potencial + 244 mV referente a eletrodo 

de referência de calomelano.  

A matéria orgânica do solo (MOS) foi quantificada por termogravimetria, utilizando-

se 5 (cinco) gramas de solo seco (60ºC) em mufla a 450ºC por 2 horas (DAVIES, 1974). As 

frações granulométricas dos solos foram obtidas segundo método do densímetro utilizando 

hexametafosfato de sódio e hidróxido de sódio como dispersante (CAMARGO et al., 2009) 

em amostras de solo previamente tratadas para remoção de sais (lavagem com álcool a 60%) e 

matéria orgânica (oxidação com peróxido de hidrogênio a 15%). 

 

5.2.2 Metais pesados nos perfis de solo 

 

5.2.2.1 Digestão total 

 

 Amostras de solo previamente secas (35ºC), peneiradas e pulverizadas (Ø 0,15 mm) 

foram pesadas (0,500 g) e submetidas à digestão total por meio de ataque triácido: ácido 

fluorídrico (HF), ácido nítrico (HNO3) e ácido perclórico (HClO4) na proporção de 1:2:1 em 

sistema aberto com chapa aquecedora a 250ºC. Posteriormente, foi realizada dissolução dos 

resíduos com 5 mL de ácido clorídrico concentrado (ALVAREZ et al., 2001). O extrato foi 

filtrado em papel quantitativo e diluído em balões certificados de 25 mL com água ultrapura. 

O controle de qualidade da análise foi realizado pelo uso de amostras em branco e de 

sedimento estuarino certificado (NIST - New York/New Jersey Waterway Sediment) com 

teores conhecidos de todos os metais em estudo. As recuperações obtidas foram: Cd (87,2%), 

Cr (66,80%), Cu (94,25%), Fe (93,82%), Mn (76,57%), Ni (70,47%), Pb (80,95%) e Zn 

(72,01%). As análises foram realizadas em duplicata. 

 

5.2.2.2 Extração sequencial de metais  
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Para elucidar a associação dos metais com os compartimentos minerais do solo, foram 

escolhidos dois perfis de solo baseando-se em dados prévios que indicaram contaminação por 

Hg. Nestes perfis, foram observados os teores mais elevados Hg e também de Cu, Cr, Fe, Mn, 

Pb e Zn, contemplando as espécies vegetais Rhizophora mangle e Laguncularia racemosa. O 

método de fracionamento escolhido tem como base as metodologias descritas por Tessier; 

Campbell, Bisson (1979), Fortin; Leppard; Tessier (1993) e Huerta-Díaz; Morse (1990), 

segundo adaptações realizadas por Ferreira (2006). Para a análise, foram pesados dois gramas 

de solo úmido e, posteriormente, calculado o fator de umidade para a correção do teor final, 

em mg kg
-1

, considerando a massa seca de solo. As etapas da extração sequencial estão 

descritas na tabela 5.2: 

 

Tabela 5.2. Etapas da extração sequencial dos metais em estudo  

Id. Fração Descrição 

F1 Trocável 

30 mL de uma solução de MgCl2 a 1M (pH 7,0) foram 

adicionados às amostras de solo.  Procedeu-se a agitação por 

30 minutos e centrifugação a 6.000 rpm durante 30 minutos. 

 

F2 Carbonato 

Uma alíquota de 30 mL de acetato de sódio a 1M (pH 5,0) e o 

solo remanescente foram agitados por 5 horas e centrifugados 

a 6.000 rpm durante 30 minutos. 

 

F3 Ferridrita 

Extraída com 30 mL de uma solução de hidroxilamina 

(0,04M) e ácido acético (25%). As amostras foram agitadas 

por 6 horas a 30°C e centrifugadas a 6.000 rpm durante 30 

minutos. 

 

F4 Lepidocrocita 

Extraída com 30 mL de uma solução de hidroxilamina 

(0,04M) e ácido acético (25%). As amostras foram agitadas 

por 6 horas a 96°C e centrifugadas a 6.000 rpm durante 30 

minutos. 

 

F5 Óxido Fe Cristalino 

20 mL de uma solução contendo citrato de sódio (0,25M), 

bicarbonato de sódio (0,11M) e 3 g de ditionito de sódio foram 

adicionadas ao solo contido no tubo. O conjunto foi agitado 

por 30 minutos a 75°C. Posteriormente, foram centrifugados a 

6.000 rpm por 30 minutos. 

 

F6 Pirita 

10 mL de ácido nítrico (HNO3) concentrado foram 

adicionados às amostras com posterior agitação durante 2 

horas a temperatura ambiente. Os extratos foram centrifugados 

a 6.000 rpm por 30 minutos. O resíduo foi lavado com 15 mL 

de água ultrapura desoxigenada. Após agitação e 

centrifugação, foi adicionado ao extrato inicial. 

 

Anterior à extração da fração pirita, as amostras foram submetidas ao tratamento com 

uma solução de ácido fluorídrico (HF) a 10M sob agitação por 16 horas com o objetivo de 

eliminar os silicatos. Posteriormente, 10 mL de ácido sulfúrico concentrado foram 

adicionados às amostras, mantendo-se a agitação por 2 horas a fim de eliminar a matéria 
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orgânica. Entre cada extração, o solo foi lavado duas vezes com água ultrapura desoxigenada 

e os extratos descartados. Todas as soluções foram preparadas com água ultrapura 

desoxigenada.  

Os teores de metais na fração residual (F7) foram estimados subtraindo o metal 

quantificado pela extração sequencial (∑F1-F6) do teor total determinado (item 5.2.2.1). 

 

5.2.3 Metais em planta e ostra  

 

Amostras de folhas de Rhizophora mangle e Laguncularia racemosa e tecido 

comestível de Crassotrea rhizophorae (ostra) de cada estação foram pesadas (0,500 g) e 

digeridas com 8 mL de ácido nítrico e 2 mL de peróxido de hidrogênio (35%) em forno de 

micro-ondas durante 10 minutos a 180ºC. Os extratos foram filtrados e diluídos em balões de 

25 mL. Para fins de comparação das concentrações de metais em ostra com os valores 

preconizados pela Agência Nacional de Vigilância Sanitária (ANVISA), com base em massa 

úmida, os teores encontrados foram divididos por um fator de 5,88. Este fator foi calculado, 

considerando a umidade média de 83%. 

A qualidade da análise foi verificada utilizando-se amostras em branco e de planta 

(NIST - Spinach Leaves 1570a) com valores certificados dos elementos Cd (78%), Cu (99%), 

Mn (72%), Ni (81%), Pb (120%) e Zn (77%). O material certificado não contém valores para 

Cr e Fe. As análises foram realizadas em duplicata. 

 

5.2.4 Dosagem de metais pesados  

 

Os teores de Cd, Cr, Cu, Fe, Mn, Pb e Zn nos extratos foram dosados por 

espectroscopia de emissão ótica com modo de observação dupla (axial e radial) e detector de 

estado sólido, com sistema de introdução via amostrador automático AS 90 plus. Os limites 

de detecção das análises (LD) foram determinados utilizando método preconizado pelo 

INMETRO (2010)  

 

5.2.5 Análise dos dados  

 

Foram realizadas correlações de Pearson para observar a relação entre os atributos 

analisados e metais pesados. Para isso, os dados foram previamente testados quanto à 
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normalidade pelo teste Shapiro-Wilk e, quando necessário, transformações do tipo box cox e 

log foram adotadas.  

Na avaliação da distribuição de metais nos compartimentos do solo, o grau de 

piritização foi estimado para cada metal, ou seja, a extensão em que a fração reativa do 

elemento (∑F1-F6) é capaz de ser convertida em pirita, no caso do ferro, ou associada à 

fração pirita (demais metais). A importância desta estimativa reside na incorporação de metais 

ligados à frações biodisponíveis em fase mineral de alta estabilidade em ambiente anaeróbio e 

rico em sulfeto (pirita). O grau de piritização (GP) foi obtido a partir da seguinte relação: 

 

         
  

     
       

 

 Nesta equação, GPm refere-se ao grau de piritização do metal m, Mp significa o metal 

ligado à fração pirita e Mr é o somatório do metal determinado nas frações trocável, 

carbonato, ferridrita, lepidocrocita e óxido de ferro cristalino (óxidos e hidróxidos de baixa e 

alta cristalinidade) (FERREIRA et al., 2010).  

A transferência de metais no solo para Rhizophora mangle e Laguncularia racemosa, 

foi verificada por meio do cálculo do Coeficiente de Acumulação Biológica (CAB) em cada 

estação, conforme equação abaixo: 

 

    
          

        
 

 

Onde M (folhas) é referente à concentração média de metal nas folhas de planta (mg 

kg
-1

) e M (solo) diz respeito ao teor médio de metal (mg kg
-1

) encontrado nos solos avaliados, 

considerando a profundidade de 0 a 30 cm. 

Os dados de metais em tecido comestível das ostras serviram de base para o cálculo do 

Fator de Acumulação Sedimento-Biota (FASB) conforme a equação abaixo: 

 

      
         

        
 

 

Onde FASB corresponde ao Fator de Acumulação Sedimento-Biota, M (ostra) é o teor 

do metal m encontrado no tecido mole dos bivalves (mg kg
-1

 em base de massa úmida) e M 
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(solo) refere-se ao teor médio do elemento m no solo (mg kg
-1

 em base de massa úmida) na 

profundidade de 0-4 cm.  

Todos os procedimentos estatísticos e gráficos foram realizados no programa 

STATISTICA 10.0 e OriginPro 8, respectivamente. 

 

5.3 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

5.3.1 Geoquímica de metais pesados em solos de manguezal do Rio Botafogo 

 

5.3.1.1 Teores totais de metais 

  

Os teores totais de Cd nas estações sob as duas espécies vegetais foram inferiores ao 

limite de detecção para o elemento (< 0,0025 mg L
-1

) (Tabelas 5.3 e 5.4), indicando que os 

solos não recebem aporte antrópico significativo do metal. A contribuição litológica para Cd 

na região é negligenciável visto que os sedimentos continentais oriundos do intemperismo de 

rochas e solos de cotas mais elevadas da Bacia Botafogo-Arataca pertencem ao Complexo 

Gnaíssico-Migmatítico (contemplando a porção superior do rio, próximo à nascente), 

Formação Barreiras (predominante na Bacia) e, em menor extensão, a Formação Beberibe, 

localizada próximo à foz. Estas unidades geológicas são compostas por gnaisses, granitos e 

migmatitos; sedimentos argilo-arenosos; e arenitos grossos e conglomeráticos, 

respectivamente. Estes materiais não caracterizam fonte natural de Cd (KABATA-PENDIAS; 

MUKHERJEE, 2007). 
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Tabela 5.3. Teores totais de Cd, Cr, Cu, Mn, Ni, Pb, Zn  (mg kg
-1

) e Fe (g kg
-1

) em perfis de 

solo sob Rhizophora mangle  
Profundidade Cd Cr Cu Mn Ni Pb Zn Fe 

(cm) --------------------------------mg kg
-1

---------------------------------- g kg
-1 

E1 – 0-2,5 km 
0-4 < LD

* 64,55 24,55 121,53 16,03 25,43 64,58 26,90 
4-8 < LD 58,90 22,80 129,10 14,00 24,75 65,00 25,50 

8-12 < LD 57,63 20,00 148,65 14,75 23,98 66,35 26,74 
12-16 0,15 50,88 21,95 143,33 12,13 21,35 52,70 23,95 
16-20 < LD 41,85 7,45 133,70 10,63 18,78 34,00 22,88 
20-30 < LD 50,58 33,50 145,80 11,90 21,48 50,78 24,55 
30-40 < LD 42,28 20,25 130,85 10,20 18,30 41,03 20,97 
40-50 < LD 43,18 9,25 138,53 11,65 18,50 41,45 24,20 

E2 – 2,5-5,0 km 
0-4 < LD 77,95 33,15 117,43 19,33 26,10 64,48 36,31 
4-8 < LD 82,25 31,50 118,35 20,48 28,98 64,90 38,62 

8-12 < LD 75,45 27,95 111,48 19,03 26,70 56,45 37,49 
12-16 < LD 62,85 16,70 108,85 16,73 24,88 50,45 35,75 
16-20 < LD 71,90 29,00 121,98 17,95 24,58 63,25 36,54 
20-30 < LD 66,03 28,40 122,23 17,00 24,18 59,88 35,01 
30-40 0,15 40,50 18,35 85,28 10,78 13,23 39,08 22,10 
40-50 < LD 29,95 11,85 65,30 8,53 10,00 38,93 18,89 

E3 – 5,0-7,5 km 
0-4 < LD 87,70 32,45 135,18 23,08 29,18 71,10 42,99 
4-8 < LD 78,58 31,40 146,45 20,50 29,28 71,20 45,34 

8-12 < LD 72,98 31,35 151,05 21,15 30,80 72,30 44,34 
12-16 0,25 89,13 32,70 164,35 23,90 33,35 74,00 46,11 
16-20 0,20 83,03 60,50 160,08 21,08 35,93 83,60 42,99 
20-30 < LD 79,00 33,95 143,75 20,03 27,48 65,18 41,44 
30-40 < LD 73,00 45,25 201,43 19,70 30,65 60,75 45,20 
40-50 < LD 76,40 36,00 172,78 20,93 34,35 71,65 45,48 

*
<LD: abaixo do limite de detecção. Limites de detecção: Cd (0,0025 mg L

-1
), Cr (0,077 mg kg

-

1
), Cu (0,154 mg L

-1
), Fe (0,496 mg L

-1
), Mn (0,007 mg L

-1
), Ni (0,0025 mg L

-1
), Pb (0,057 mg 

L
-1

) e Zn (0,184 mg L
-1

). 

 

Cromo total variou de 29,55 a 89,13 mg kg
-1

, destacando as estações situadas no 

trecho mais distante da foz  (E3 e E6) contendo os teores mais elevados do metal. A variação 

máxima de Cr em profundidade foi de 29,44%, atribuída aos teores baixos de Cr em camadas 

profundas mais arenosas (30-50 cm) como observado nas estações do trecho 5,0-7,5 km (E2 e 

E5) e corroborado pela correlação negativa e significativa entre areia e Cr (r= -0,88, p < 0,01). 

Nestes perfis, foi verificada diminuição de Cr com o aumento da profundidade. A 

contribuição litológica para Cr é decorrente, principalmente, do produto do intemperismo de 

rochas do embasamento cristalino (gnaisses e migmatitos), de grande variação mineralógica, 

podendo conter minerais máficos acessórios ricos em Cr. 
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Tabela 5.4. Teores totais de Cd, Cr, Cu, Mn, Ni, Pb, Zn  (mg kg
-1

) e Fe (g kg
-1

) em perfis de 

solo sob Laguncularia racemosa  

Profundidade Cd Cr Cu Mn Ni Pb Zn Fe 

(cm) --------------------------------mg kg
-1

---------------------------------- g kg
-1

 

E4 – 0-2,5 km 
0-4 < LD

*
 72.93 24.60 117.98 18.00 26.40 55.43 33.80 

4-8 < LD 61.20 14.70 113.73 17.10 25.23 54.98 33.14 

8-12 < LD 79.45 28.30 126.48 19.83 30.00 68.93 36.45 

12-16 < LD 83.55 29.10 142.80 20.30 29.80 67.75 35.85 

16-20 < LD 71.73 26.25 134.88 18.13 26.10 66.75 34.28 

20-30 < LD 71.40 29.95 142.53 18.28 25.95 58.80 35.91 

30-40 0,15 70.55 26.15 116.78 18.00 20.58 51.88 32.64 

40-50 0,20 71.85 25.45 106.33 18.48 18.58 64.13 31.56 

E5 – 2,5-5,0 km 
0-4 < LD 62.43 33.15 123.40 17.18 25.15 49.50 37.80 

4-8 < LD 63.40 32.00 124.05 16.88 24.45 65.75 36.91 

8-12 < LD 66.40 29.05 119.55 18.43 25.53 51.48 37.17 

12-16 < LD 69.53 28.50 115.68 18.60 24.85 63.20 37.19 

16-20 < LD 64.50 34.90 114.78 16.45 25.98 77.20 34.46 

20-30 < LD 61.80 27.55 132.90 16.15 26.50 53.30 35.81 

30-40 < LD 62.98 19.55 157.93 18.35 27.08 51.80 42.06 

40-50 < LD 20.83 12.05 55.40 6.03 10.90 25.00 11.06 

E6 – 5,0-7,5 km 
0-4 0,15 81.50 35.05 135.38 20.93 32.88 73.10 40.87 

4-8 < LD 80.35 37.85 135.35 21.00 31.85 73.43 41.88 

8-12 < LD 85.60 35.25 150.35 22.15 33.55 74.18 45.60 

12-16 < LD 76.23 62.80 145.00 21.25 34.03 67.33 46.03 

16-20 < LD 81.83 32.35 137.60 21.20 34.50 80.53 41.28 

20-30 < LD 79.40 36.25 132.20 20.93 33.20 81.73 42.08 

30-40 < LD 84.78 34.95 158.00 23.30 36.70 81.03 46.37 

40-50 < LD 82.08 32.70 156.15 22.60 36.78 74.40 44.46 
*
<LD: abaixo do limite de detecção. Limites de detecção: Cd (0,0025 mg L

-1
), Cr (0,077 mg kg

-

1
), Cu (0,154 mg L

-1
), Fe (0,496 mg L

-1
), Mn (0,007 mg L

-1
), Ni (0,0025 mg L

-1
), Pb (0,057 mg 

L
-1

) e Zn (0,184 mg L
-1

). 

 

Além da contribuição litogênica, aportes antrópicos de Cr nas áreas de estudo são 

prováveis. Investigação anterior registrou teores ambientalmente disponíveis de Cr superiores 

aos de solos de áreas de referência, indicando contaminação pelo elemento (capitulo 2). Com 

base nos teores totais, também foi observado teores mais elevados (20,83-89,13 mg kg
-1

) em 

comparação às áreas de referência (camada de 0-50 cm: 25,38-41,23 mg kg
-1

). O cultivo de 

cana-de-açúcar no entorno é a principal atividade com potencial para adicionar Cr aos solos, 

devido ao uso de fertilizantes fosfatados contendo o metal como impureza (SILVA et al., 

2017).  

 Semelhantemente ao cromo, os teores de Cu foram mais elevados nas estações mais 

distantes da foz, variando de 7,45-62,80 mg kg
-1

 considerando todas as estações e 

profundidades. Dentre os metais analisados, o Cu foi o que apresentou maior variação em 

profundidade, chegando até 41% na estação E1. Os valores de Cu na área de referência 

apresentaram variação de 8,75-38,50 mg kg
-1

, indicando que as áreas não apresentam adições 

significativas aos solos.  
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Os teores de ferro total variaram de 18,89 a 46,11 g kg
-1

 para solos sob Rhizophora 

mangle e 11,06 a 46,37 g kg
-1

 em solos sob Laguncularia racemosa. Semelhante ao Cr, os 

valores mínimos são justificados pela predominância de areia em camadas mais profundas 

(E2 e E5) (r = -0,77, p < 0,01). De maneira geral, distribuição de Fe em profundidade foi 

uniforme, condizendo com as variações de argila nos perfis (r = 0,86, p < 0,01) (Figura 5.2).  

Foi verificado um gradiente de concentração de ferro entre as estações, em especial 

sob Rhizophora. A estação E1, próxima à foz, mais suscetível ao regime de marés, apresentou 

os valores mais baixos de Fe, ao passo que a estação E3, os teores mais elevados. Os padrões 

de distribuição de Fe em profundidade e entre estações foram semelhantes aos de outros 

metais estudados, especialmente Cr, Cu, Mn e Ni. Observou-se que nas estações com maior 

teor de ferro, os metais também apresentaram concentrações mais elevadas, indicando o papel 

do Fe como traçador da origem litogênica dos demais metais. Esta relação é confirmada pelas 

correlações encontradas entre Fe e Cr (r = 0,89, p < 0,01), Fe e Cu (r = 0,71, p < 0,01), Fe e 

Mn (r = 0,64, p < 0,01) e Fe e Ni (0,95, p < 0,01). Materiais de origem ricos em Fe contém 

teores elevados de metais (KABATA-PENDIAS; PENDIAS, 2001; KABATA-PENDIAS e 

MUKHERJEE, 2007). O ambiente anóxico e com altos teores de argila e MOS (Figuras 5.2 e 

5.3) são propícios à redução do Fe
3+

 para Fe
2+

 e sua precipitação com sulfetos (ARAGON et 

al., 1999).   
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Figura 5.2. Valores de matéria orgânica do solo (MOS) e argila em profundidade dos 

perfis de solo sob Rhizophora (A-C) e Laguncularia racemosa (D-F) no trecho inferior 

(A, D), trecho médio (B, E) e trecho superior (C, E) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Manganês apresenta dinâmica semelhante ao Fe por sua afinidade geoquímica 

reconhecida (elemento siderófilo) e, portanto, suas distribuições nos solos podem ser bastante 

parecidas. O aumento dos teores de Mn acompanharam os incrementos de Fe em 

profundidade, entretanto, em menor magnitude. Assim como o Fe, o Mn apresenta alta 

mobilidade em ambientes reduzidos como os que foram investigados (Figura 5.3) (KABATA-

PENDIAS; MUKHERJEE, 2007), no entanto, diferentemente do Fe, o Mn não apresenta 

grande afinidade pelo S e está mais suscetível a sair do sistema.  

 Os teores de Ni (6,03-23,90 mg kg
-1

) e Pb (10,00-36,78 mg kg
-1

) apresentaram baixa 

variação em profundidade e entre estações, o que indica a uniformidade da composição dos 

solos quanto à presença destes dois elementos. Aportes antrópicos podem ter ocorrido, 

entretanto, não foram significativos. Zinco, por sua vez, apresentou distribuição semelhante 

ao Cr, Cu, Mn e Fe, com teores mais elevados nas estações E3 e E6.  
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Dentre os metais investigados, o Zn é o de maior mobilidade no solo e sua 

distribuição, em ambientes de pH neutro a alcalino (Figura 5.3), pode ser governada pela 

argila (r = 0,65, p < 0,01) e MOS (r = 0,36, p < 0,05), que desempenham papel importante na 

sua retenção  (KABATA-PENDIAS; MUKHERJEE, 2007). 

 

5.3.1.2 Distribuição de metais pesados nas fases minerais dos solos 

 

Para investigar a disponibilidade de metais para o ambiente, bem como avaliar a 

associação destes com as principais fases minerais dos solos de ambiente redutor, foram 

escolhidos os perfis E3 e E6, sob Rhizophora mangle e Laguncularia racemosa, 

respectivamente (Figuras 5.4 e 5.5). A escolha destas estações baseou-se nos teores de Cr, Cu, 

Fe, Mn, Pb e Zn mais elevados em comparação com as demais. 

 

 

Figura 5.3. Valores pH e Eh em profundidade dos perfis de solo sob Rhizophora (A-C) e 

Laguncularia racemosa (D-F) no trecho inferior (A, D), trecho médio (B, E) e trecho 

superior (C, E) 
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Figura 5.4. Distribuição vertical de Cr, Cu e Fe (%) associados às frações trocável (F1), 

carbonato (F2), lepidocrocita (F3), ferridrita (F4) óxido de ferro cristalino (F5), pirita (F6) e 

residual (F7) em perfis de solo sob Rhizophora mangle (A-C) e Laguncularia racemosa (D-E).  
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Frações disponíveis ou de baixa estabilidade, contemplando os metais trocáveis e 

associados à carbonatos, foram baixas, representando, no máximo 1,56% e 10,6% do total, 

respectivamente.  

Metais, a exceção do Fe, associados à fração residual, representada por silicatos e 

matéria orgânica, predominaram nas duas estações, principalmente para Cr, Mn e Pb. Este 

resultado, juntamente com os valores baixos para metais nas frações trocável e carbonato, 

indicam a baixa disponibilidade dos metais em curto prazo, especificamente aqueles de 

toxicidade conhecida (Cr, Pb). Exceção deve ser feita para o Cu, por se tratar de um elemento 

com grande afinidade pela MOS, é provável que parte deste Cu residual esteja em compostos 

orgânicos, como verificado por Chakraborty et al. (2015). Ao investigar a associação de Cu 

com fases minerais e orgânicas de sedimentos de manguezal, os autores encontraram cerca de 

80% do Cu na fração residual, e de 10 a 21% do Cu total ligado à fração MO (extraída com 
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H2O2), atestando a importância dos ligantes orgânicos na disponibilidade e especiação do 

elemento no sistema. Inferências acerca da disponibilidade do Cu complexado pela MOS 

dependem da labilidade do material e estabilidade dos complexos organo-metálicos. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 O segundo compartimento mineral, em abundância, diz respeito às frações reduzíveis, 

representadas pela lepidocrocita (F3), ferridrita (F4) e óxido de ferro cristalino (F5). Para o 

Cr, especificamente, a associação com a fase redutível era esperada devido à sua grande 

afinidade pelo ferro (elemento siderófilo). Inclusive é reconhecido o papel do Fe na 

mobilidade e disponibilidade de cromo (FENDORF et al., 2004).  

 Os padrões de distribuição das frações redutíveis para Fe foram distintos entre os 

perfis (Figura 5.4E e F). Na estação E3, sob Rhizophora, o ∑F3+F4+F5 variou de 26 a 57% 

enquanto que na E6, sob Laguncularia, a variação foi de 42 a 72% do ferro total. Esta 
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Figura 5.5. Distribuição vertical de Mn, Pb e Zn (%) associados às frações trocável, carbonato, 

ferridrita, lepidocrocita, óxido de ferro cristalino, pirita e residual em perfis de solo sob 

Rhizophora mangle (A-C) e Laguncularia racemosa  (D-E)  
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Figura 5.6. Valores de Eh e Fe ligado à fração óxidos (∑ F3 + F4 + F5) 

(mg kg
-1

) nos solos sob Rhizophora mangle (A) e Laguncularia 

racemosa (B) 

discrepância, provavelmente, deve-se às condições de oxirredução distintas entre as estações, 

corroborando a relação de aumento de frações oxidadas em ambientes óxicos e subóxicos 

(Figura 5.6) (MACHADO et al., 2014). Os teores, em ambos os casos, seguiram a seguinte 

ordem decrescente: óxido ferro cristalino (F5) > ferridrita (F4) > lepidocrocita (F3). 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

 Em ambas as estações houve predomínio de oxi-hidróxidos de ferro na superfície (0-4 

cm), dada à exposição da camada superficial ao oxigênio, tornando o meio oxidado. O 

aumento da profundidade implicou em diminuição desta fração como consequência da 

depleção dos valores de Eh (Figura 5.6). 

 Dentre as frações de oxi-hidróxidos, o zinco esteve associado majoritariamente à 

ferridrita, seguido por lepidocrocita e, por último, à formas de óxido de maior cristalinidade. 

Machado et al. (2014) encontraram mesma tendência de associação de Zn com fases amorfas 

(ferridrita como fase mineral predominante) indicando o potencial de disponibilidade do Zn-

óxidos visto a baixa estabilidade das fases minerais de baixa cristalinidade. Assim como o 

ferro, houve depleção da fração óxido-Zn em função da profundidade (Figura 5.7), bem como 

diferenças entre perfis já justificadas pelos valores de Eh distintos.   

 Chumbo e Mn associados à oxi-hidróxidos não ultrapassaram 15% dos teores totais 

destes elementos, indicando que outros compartimentos geoquímicos (silicatos) condicionam 

sua distribuição e disponibilidade. 
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Figura 5.7. Valores de Eh e Zn ligado à fração óxidos (∑ F3 + F4 + 

F5) (mg kg
-1

) nos solos sob Rhizophora mangle (A) e Laguncularia 

racemosa (B) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

 Os resultados evidenciaram a importância da fração pirita, principalmente, para os 

ciclos biogeoquímicos do Cu e Fe, correspondendo a 11,6-31,5% e 5,6-25,3% dos teores 

totais dos respectivos elementos. Os menores teores encontrados nas camadas acima de 20 cm 

são, provavelmente, devido às trocas gasosas na interface solo-atmosfera, o que desfavorece a 

redução do sulfato, necessária para a formação de HS
-
 (precursor da pirita). A associação 

destes elementos com a fração pirita refletiu em graus de piritização elevados (Figura 5.8), 

chegando a 87,73% para Cu e 57,74% para Fe. Em termos práticos, significa que até 87% e 

57% da fração reativa de Cu e Fe (∑F1-F5) foi precipitada na forma de sulfeto (pirita, 

calcopirita). 
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 Apesar das condições físicas e químicas observadas nos perfis estudados, 

especificamente na estação E3, serem ideais para o acúmulo de Cu e Fe na fração pirita, 

alterações no pH e Eh podem resultar na disponibilização dos metais (MACHADO et al., 

2014). Neste contexto, o solo passa a ser fonte secundária dos elementos para o ambiente. 

Este processo é mais acentuado para o Cu, visto a ocorrência de precipitação de Fe na forma 

de oxihidróxidos em ambientes oxidados. 

 O aumento da fração pirita sempre esteve associado à redução da fração óxidos, uma 

vez que os processos exigem condições físico-químicas inversas. Nas estações E3 e E6, houve 

predomínio de oxi-hidróxidos de ferro na superfície (0-4 cm) e com o aumento da 

profundidade verificou-se decréscimo desta fração em detrimento do aumento do sulfeto de 

ferro (Fe-pirita). Esta dinâmica evidencia a importância do potencial da oxirredução na 

disponibilidade e especiação de Fe no ambiente.  

Figura 5.8. Distribuição vertical do grau de piritização e 

fração pirita (mg kg
-1

) para Cu e Fe nos solos sob Rhizophora 

mangle (A, C) e Laguncularia racemosa (B, D) 
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Não é esperada incorporação de Cr, Mn, Pb e Zn na fração pirita (MORSE; LUTHER, 

1999) sendo esta relação refletida nos baixos graus de piritização para Cr e Zn, com 

porcentagens médias de 1,92 e 4,51%, respectivamente. Contudo, os graus de piritização 

elevados para Mn (4,28-61,14%) e Pb (9,24-49,21%) podem ser justificados pela co-

precipitação destes elementos com a fração pirita (MACHADO et al., 2014; MORSE; 

LUTHER, 1999). Os teores de Cd e Ni apresentaram teores abaixo do limite de detecção para 

as frações geoquímicas.  

 

5.3.2 Metais nas matrizes biológicas 

 

5.3.2.1 Metais em plantas 

 

 Os teores de metais seguiram a seguinte ordem decrescente, em mg kg
-1

 nas folhas de 

Rhizophora e Laguncularia: Fe > Zn > Cu > Ni > Cr. Os valores para Cd e Pb foram abaixo 

do limite de detecção (Tabela 5.5), exceto para a estação E5, com valor médio de 2,78 mg kg
-1

 

de Pb.  

 

Tabela 5.5. Teores de metais em folhas (mg kg
-1

) de Rhizophora mangle e Laguncularia racemosa  

Id. Cd Cr Cu Fe Mn Ni Pb Zn 

 ---------------------------------------------------------mg kg
-1

---------------------------------------------------- 

Rhizophora mangle 

E1 <LD 0,05±0,00 0,64±0,12 56,13±1,68 nd 0,09±0,02 <LD 2,88±0,08 

E2 <LD 0,07±0,02 1,47±0,33 65,15±3,10 nd 0,25±0,02 <LD 3,23±0,47 

E3 <LD 0,07±0,02 0,60±0,18 76,58±0,63 nd 0,13±0,00 <LD 3,00±0,50 

Laguncularia racemosa 

E4 <LD 0,10±0,00 0,82±0,12 53,38±3,13 nd 0,10±0,02 <LD 7,10±1,20 

E5 <LD 0,70±0,15 2,13±0,55 333,20±15,30 nd 1,68±0,25 2,78±0,18 6,80±0,75 

E6 <LD 0,10±0,05 1,85±0,03 191,38±6,02 nd 0,30±0,07 <LD 5,00±1,70 
*
<LD: abaixo do limite de detecção. Limites de detecção: Cd (0,001 mg L

-1
), Cr (0,007 mg L

-1
), Cu (0,002 mg L

-

1
), Fe (0,115 mg L

-1
), Mn (mg L

-1
), Ni (0,011 mg L

-1
), Pb (0,011 mg L

-1
) e Zn (0,056 mg L

-1
). nd: não 

determinado 

 

 De maneira geral, foram verificados teores de metais mais elevados em folhas de 

Laguncularia em relação às de Rhizophora, considerando que a comparação foi realizada 

entre vegetações na mesma posição em relação à foz (E1 e E4; E2 e E5; E3 e E6), em que os 

valores de metais totais são semelhantes (Tabelas 5.3 e 5.4). Esta tendência foi observada por 

Bernini et al. (2010) ao comparar teores de macro e micronutrientes nestas duas espécies. 

Enquanto Rhizophora acumulou, preferencialmente Mn, Laguncularia apresentou teores de 

Fe, Zn e Cu maiores em folhas. Isto pode evidenciar maior capacidade de bioacumulação de 

metais pela espécie Laguncularia. Os teores de Cu, Fe e Zn foram próximos aos encontrados 
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por Bernini et al. (2006), ao investigar a composição de macro e micronutrientes em espécies 

de mangue. A comparação dos teores foliares de metais tóxicos com os de outros locais não é 

adequada visto à ampla variação de atributos físicos e químicos e o grau de contaminação in 

situ que podem condicionar maior ou menor absorção. 

  Os coeficientes de Acumulação Biológica (CAB) para todos os metais avaliados e 

estações foram abaixo de 1,0, valor mínimo para considerar as espécies como 

bioacumuladoras (Tabela 5.6). Estes resultados são justificados pelo baixo potencial de 

translocação de metais por estas espécies de mangue, havendo indícios na literatura de que há 

acúmulo de metais nas raízes (não avaliado no presente trabalho) (ZHOU et al., 2011). Foi 

verificado que um dos mecanismos responsáveis pela transferência limitada dos metais 

contidos no solo e/ou raízes para a parte aérea diz respeito à alterações na anatomia de raízes 

(Ex. lignificação da periderme e aumento da relação entre córtex e o cilindro vascular) em 

resposta à contaminação por metais (SOUZA et al., 2014a, b).   

 

Tabela 5.6. Coeficientes de Acumulação Biológica (CAB) para Rhizophora mangle e Laguncularia racemosa  

Id. Cd Cr Cu Fe Mn Ni Pb Zn 

Rhizophora mangle 

E1 - 0,001 0,030 0,002 - 0,007 - 0,05 

E2 - 0,001 0,068 0,002 - 0,014 - 0,05 

E3 - 0,001 0,016 0,002 - 0,006 - 0,04 

Laguncularia racemosa 

E4 - 0,001 0,039 0,002 - 0,005 - 0,11 

E5 - 0,011 0,069 0,009 - 0,097 0,109 0,11 

E6 - 0,001 0,046 0,004 - 0,014 - 0,07 

 

 Além de estratégias anatômicas desenvolvidas por espécies de mangue, a formação de 

placas de ferro na superfície das raízes também pode condicionar o transporte de metais para 

as folhas (DU et al., 2013; LI et al., 2017; MACHADO et al., 2005; PI et al., 2011), ora 

aumentando a absorção pela planta, ora imobilizando os metais em sua estrutura. A formação 

destas placas de ferro ocorre na superfície de raízes adaptadas à ambientes encharcados (a 

exemplo de Rhizophora e Laguncularia), onde comumente a rizosfera é oxidada, graças a 

liberação de oxigênio radial. Estas plantas, geralmente, apresentam sistemas de aeração 

interna que facilitam a difusão do oxigênio até o sistema radicular, permitindo, assim, a 

respiração das raízes em meio ausente ou com baixa concentração de oxigênio. Íons de Fe
2+

 

presentes no solo não rizosférico podem difundir-se para a rizosfera, sofrer oxidação abiótica 

ou biótica (bactérias oxidantes de Fe) e precipitar-se na forma de óxidos (DU et al., 2013; 

TRIPATHI et al., 2014).   



139 
 

 Placas de ferro podem agir como barreira ao transporte de metais para as folhas devido 

a afinidade dos oxi-hidróxidos de ferro por diversos metais como o Cr, Mn, Pb e Zn 

(resultados da extração sequencial), como observado por Machado et al. (2005). Os autores 

verificaram a ocorrência de placas de ferro em raízes de mudas de Avicennia schaueriana, 

Laguncularia racemosa e Rhizophora mangle, sendo sugerido que as placas são o principal 

mecanismo de exclusão de metais, especialmente Mn.  

 

5.3.2.2 Metais em ostras  

 

 Os valores de metais em ostras não apresentaram um padrão definido em função da 

posição fisiográfica e vegetação (Tabela 5.7), o que indica que o acúmulo é condicionado por 

outros fatores, a exemplo da disponibilidade do metal no solo/sedimento e dos teores dos 

elementos na água (matriz não avaliada). Exceção é observada nos valores de Cr, Fe, Ni e Zn 

mais elevados na estação E3 em relação às demais sob Rhizophora.  

 

Tabela 5.7. Teores de metais em tecido comestível de Crassostrea rhizophorae (mg kg
-1

 com base em massa 

úmida) 

Id. Cd Cr Cu Fe Mn Ni Pb Zn 

 mg kg
-1

 

Rhizophora mangle 

E1 0,07±0,01 0,09±0,01 2,69±0,07 43,83±15 nd 0,13±0,01 <LD 163,33±11 

E2 0,07±0,00 0,10±0,00 3,30±0,03 48,42±5,1 nd 0,12±0,01 <LD 174,73±4,7 

E3 0,07±0,01 0,14±0,04 1,35±0,14 104,76±20 nd 0,14±0,01 <LD 363,81±29 

Laguncularia racemosa 

E4 0,07±0,00 0,14±0,04 2,66±0,34 47,18±24 nd 0,14±0,01 <LD 151,91±24 

E5 0,06±0,01 0,08±0,00 1,85±0,18 73,59±25 nd 0,14±0,02 <LD 271,78±19 

E6 na na na na na Na na na 

LM
** 

2,0 - - - - - 1,5 - 
*
<LD: abaixo do limite de detecção. 

**
LM: Limite máximo preconizado pela ANVISA (2013) para moluscos 

bivalves; Limites de detecção: Cd (0,001 mg L
-1

), Cr (0,0005 mg L
-1

), Cu (0,0001 mg L
-1

), Fe (0,252 mg L
-1

), 

Mn (mg L
-1

), Ni (0,009 mg L
-1

), Pb (0,029 mg L
-1

) e Zn (0,025 mg L
-1

). nd: não determinado. na: não analisado 

 

As concentrações de metais seguiram a seguinte ordem decrescente, em mg kg
-1

, em 

base de massa úmida: Zn > Fe > Cu > Ni > Cr > Cd. Os valores de chumbo foram inferiores 

ao limite de detecção. Os teores de Cd e Pb encontradas em tecido comestível de Crassostrea 

rhizophorae não oferecem riscos à saúde humana, podendo ser consumidas sem restrições, de 

acordo com os limites máximos preconizados pela ANVISA (Tabela 5.7).   

 Os Fatores de Acumulação Sedimento-Biota (FASB) para Cr, Cu, Fe e Pb foram 

menores que a unidade (Figura 5.9), indicando que a bioacumulação de metais nos bivalves é 

baixa. Isto pode ser decorrente da baixa disponibilidade de metais no solo, minimizando a 

transferência do metal para a água, de onde as ostras absorvem metais diretamente. Como os 
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Figura 5.9. Fatores de Acumulação Sedimento-Biota (FASB) para Cr, Cu, Fe, Pb e Zn, a partir de  

Crassostrea rhizophorae, em mg kg
-1

, com base em massa úmida. na: não avaliado. PB: Potencial de 

bioacumulação acima 1,0 

valores de Cd nos solos foram abaixo do limite de detecção, O FASB não foi calculado para o 

elemento.  

 

 

 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 Diferentemente dos demais metais, O FASB para Zn variou de 6,3 (E1) a 13,79 (E5) 

(Figura 5.9E), indicando que Crassostrea rhizophorae constitui-se um bioacumulador do 

elemento, como verificado em outros estudos envolvendo espécimes do gênero (JONATHAN 

et al., 2017; RIZO et al., 2010). O alto potencial de bioacumulação de Zn pela ostra pode estar 

associado à maior disponibilidade do elemento no solo em detrimento de outros. Embora, 

somente 2 das 6 estações tenham sido avaliadas quanto à distribuição de Zn nas frações 
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geoquímicas, ambas apresentaram Zn associado às frações amorfas de Fe em superfície, fases 

minerais menos estáveis (MACHADO et al., 2014).  

 Apesar da ANVISA não indicar um limite máximo para Zn, órgãos de segurança 

alimentar de outros países estipularam um teor máximo de ingestão tolerável (TIT), que não 

oferece risco de efeito adverso. No caso dos Estados Unidos, o valor para Zn é de 300 mg dia
-

1
, considerando um adulto acima de 20 anos (TRUMBO et al., 2001). A comparação com esta 

referência indica que o consumo de ostras provenientes do manguezal do Rio Botafogo não 

oferece risco à saúde humana já que seria necessário o consumo de 73 ostras ao dia para 

exceder o TIT.  

 

5.4 CONCLUSÕES 

  

 Teores totais de metais em solos de manguezal do Rio Botafogo são essencialmente de 

origem litogênica, podendo haver aportes antrópicos, principalmente para Cr, com valores 

excedendo às áreas de referência. Os dados de metais totais e atributos físicos e químicos não 

foram suficientes para indicar diferenças decorrentes da vegetação. As discrepâncias entre 

estações, provavelmente, estão associadas à posição na paisagem. Frações prontamente 

disponíveis (trocável e carbonato) negligenciáveis associado ao predomínio de metais pesados 

na fração residual indicaram a baixa disponibilidade destes elementos no meio, refletida na 

transferência limitada de metais do solo para biota. As frações oxi-hidróxidos (lepidocrocita, 

ferridrita e óxido de ferro cristalino) e pirita foram condicionadas pelo potencial de 

oxirredução e pH do meio e constituem pools geoquímicos de metais pesados, em especial 

para o Cu, Fe e Zn. Sendo assim, o estudo da dinâmica do ferro é imprescindível para a 

elucidação dos reservatórios de metais pesados em solos manguezal. Porém, sua avaliação 

deve ser criteriosa e baseada na observação do ambiente. Mudanças nas condições físico-

químicas condicionam os compartimentos geoquímicos e podem alterar a função do solo 

como dreno, passando a ser fonte secundária de metais pesados.     
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6 CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 
 

A proposta de investigar os teores e disponibilidade de metais pesados, 

especificamente o Hg, em solos de manguezal do Rio Botafogo, surgiu a partir do 

levantamento do histórico local, que mostra a ocorrência de atividades agrícolas e industriais, 

inclusive de uma indústria de soda-cloro às margens do Rio Botafogo desde a década de 60. 

Nos anos 80, as primeiras avaliações na área já indicavam contaminação de sedimentos e água 

por Hg. Embora registros subsequentes com enfoque para metais em sedimentos do estuário 

Botafogo existam, estudos como este, voltados para os solos e matrizes biológicas do 

manguezal do entorno, são fundamentais para verificar a dinâmica e disponibilidade de metais 

neste ecossistema, tão necessário para a manutenção do estuário e comunidade ribeirinha 

local.  

 Os resultados deste trabalho representam o primeiro passo para a elucidação da 

dinâmica de Hg no local: primeiro por mostrar a ocorrência de contaminação por Hg no 

manguezal e, posteriormente, por discutir aspectos acerca da disponibilidade e fatores 

condicionantes dos metais nos solos, evidenciando a capacidade do solo em limitar a 

transferência dos contaminantes para as matrizes biológicas avaliadas, agindo como filtro do 

contaminante. Contudo, alterações ocasionadas nas condições físicas e químicas do sistema 

pode romper o equilíbrio atual, podendo disponibilizar Hg para o ambiente, elevando 

sobremaneira o risco de poluição. As alterações podem ser causadas por processos naturais ou 

atividade antrópica, como a construção de tanques de carcinocultura e expansão das 

atividades agrícolas, prováveis na área. Por isso, estudos de cunho mais refinados são 

mandatórios para elucidar a dinâmica de Hg neste ambiente.  

 Apesar de informações quanto ao Hg total e frações associadas à fases minerais e 

orgânicas do solo indicarem a contaminação do manguezal do Rio Botafogo e o potencial de 

disponibilidade do contaminante, aspectos relacionados à toxicidade e acessibilidade, a 

exemplo da determinação de espécies organomecuriais, deverão auxiliar em avaliações mais 

adequadas quanto ao risco à biota local. Ainda neste viés, análises de risco à saúde humana, 

contemplando as principais rotas de exposição, alimentos provenientes do manguezal 

consumidos pela comunidade ribeirinha e avaliações quanto ao nível de Hg nos seres 

humanos precisam ser realizadas. 


