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Resumo 

Esse trabalho tem por objetivo classificar seis áreas estuarinas de Pernambuco, 

nordeste do Brasil, em diferentes níveis de eutrofização baseando-se, principalmente, em 

alguns parâmetros biogeoquímicos do sedimento, assim como avaliar a resposta do 

caranguejo chama-maré Uca leptodactyla, quanto aos parâmetros populacionais e 

reprodutivos, aos diferentes níveis de eutrofização. As coletas foram realizadas de 

Agosto/2011 até Julho/2012 nos estuários do rio Paripe, Timbó, Ipojuca-Merepe, Maracaípe, 

Mamucabas e Bacia do Pina. Em cada área, foram coletadas amostras do sedimento para 

estimar concentrações totais do microfitobentos, proteínas, carboidratos e matéria orgânica 

total e cinco amostras da população de caranguejos. Os indivíduos coletados foram sexados, 

mensurada a largura da carapaça, e liberados ainda em campo (exceto fêmeas ovígeras). 

Concentrações de clorofila-a e feopigmentos não foram bons indicadores de eutrofização, ao 

passo que a razão proteínas/carboidratos mostrou resultados mais consistentes na avaliação do 

estado trófico das áreas estudadas. Em áreas eutrofizadas o tamanho de maturidade sexual das 

fêmeas foi maior em relação às áreas controle. A fecundidade também foi maior em áreas 

eutrofizadas, porém a fertilidade potencial não diferiu entre as áreas eutrofizadas e controle. 

Densidade e largura da carapaça mostrou boa relação com concentrações do microfitobentos, 

proteínas e carboidratos, independente do nível de eutrofização do estuário. 

 

Palavras-chave: caranguejo chama-maré, espécie indicadora, estuários, eutrofização costeira, 

nordeste do Brasil. 
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Abstract 

This study aims to evaluate the eutrophication level of six estuarine areas of 

Pernambuco, northeastern Brazil, based mainly on some biogeochemical parameters of the 

sediment, as well as to describe the response of the crab Uca leptodactyla, regarding 

reproductive and population parameters, to the different eutrophication levels of these 

estuaries. Samplings were carried out from August 2011 to July 2012 in the estuaries of 

Paripe, Timbó, Ipojuca-Merepe, Maracaípe and Mamucabas rivers and in the Pina Basin. In 

each area, sediment samples were collected to estimate concentrations of microphytobenthos, 

proteins, carbohydrates and total organic matter. Also, five samples were collected from the 

crab population, individuals were sexed, had the carapace width measured and were released 

on site (except for ovigerous females). Results indicate that concentrations of 

microphytobenthos pigments were not good indicators of eutrophication, while the 

protein/carbohydrate ratio showed more consistent results in the evaluation of the trophic 

status of the studied areas. In eutrophic areas the size of sexual maturity of females was higher 

compared to control areas. Fertility was also higher in eutrophic areas, but the potential 

fertility did not differ between control and eutrophic areas. Density and carapace width 

showed good relationship with concentrations of microphytobenthos, proteins and 

carbohydrates, regardless of the eutrophication level of the estuary. 

 

Keywords: Fiddler-crab, indicator species, estuaries, coastal eutrophication, northeastern 

Brazil. 
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INTRODUÇÃO GERAL  

1. Manguezais e habitat estuarino 

O manguezal é um ecossistema costeiro caracterizado por árvores e arbustos que 

crescem em solução salina (salobra), em habitat costeiros de regiões tropicais e subtropicais 

nos quais a temperatura da água não vai abaixo de 20ºC. São caracterizados, geralmente, por 

sedimentos com altos teores de finos e de matéria orgânica, sofre grande influência de água 

doce e pouca ação das ondas (Hogarth, 2007). Mangues verdadeiros compreendem cerca de 

55 espécies distribuídas em 20 gêneros, pertencentes a 16 famílias, embora Acanthaceae  

(antiga Avicenniaceae) e Rhizophoraceae compreendam a maioria das espécies (Hogarth, 

2007; Ellison, 2008). Sua estrutura e alta produtividade são componentes cruciais de habitats 

estuarinos e suportam uma variedade de serviços sendo essenciais para reprodução de 

peixes, camarões e caranguejos (Sheridan e Hays, 2003). Manguezais apresentam uma forte 

variabilidade natural que, consequentemente, estabelece um nível elevado de estresse e uma 

teia alimentar muito complexa para a variedade de espécies que ocupam esse habitat (Turner 

et al., 1996; Spalding et al., 1997). 

Os manguezais representam as áreas de maior produtividade natural do mundo, 

sendo um dos mais importantes ecossistemas litorâneos (Kristensen et al., 2008; Alongi, 

2009; Giri et al., 2011). Sua função ecológica, dentre outras, está ligada principalmente à 

proteção da linha costeira e, em especial, os sedimentos são muito eficientes na adsorção de 

nutrientes (Glaser, 2003; Walters et al., 2008) protegendo as áreas costeiras adjacentes do 

input destes nutrientes que podem ter consequências danosas especialmente em áreas com 

presença de recifes de coral (Maida e Ferreira, 1997). Comunidades humanas que vivem 

perto de mangues também contam com o fornecimento de uma variedade de recursos: 
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alimento (camarões, caranguejos, peixes), madeira, produtos químicos e medicamentos 

derivados de florestas de mangue ou plantas associadas (Ewel et al., 1998;. Glaser, 2003). 

Esse ecossistema é considerado no Brasil, de acordo com o novo código florestal 

(Lei nº 12.651, de 25 de maio de 2012), Área de Preservação Permanente. No estado de 

Pernambuco, a Lei estadual nº 14.258, de 23 de dezembro de 2010, institui a Política 

Estadual de Gerenciamento Costeiro que tem por objetivo geral disciplinar e orientar a 

utilização dos recursos naturais da Zona Costeira do Estado. Porém, tais leis não tem se 

mostrado eficientes em proteger esse ecossistema e essas áreas vêm sofrendo um processo 

contínuo de degradação, possivelmente devido à falta de estudos que permitam preencher 

algumas lacunas sobre o conhecimento dos impactos das atividades humanas sobre os 

manguezais. 

No Brasil, calcula-se que a área de manguezal varie entre cerca de 10.000 km² a 

13.800 km² distribuídos ao longo do litoral, desde o estado do Amapá até Santa Catarina 

(Hertz, 1991; Lacerda e Kjerfve, 1993; Spalding et al., 1997), embora estudos mais recentes 

utilizando imagens de satélite indiquem uma área muito menor, de aproximadamente 962,5 

km² (Giri et al., 2011). O Estado de Pernambuco, apesar de apresentar um litoral de pequena 

extensão (com apenas 187 km), possui 13 áreas estuarinas protegidas por lei, que 

apresentam uma concentração de manguezais bastante significativa com cinco espécies de 

mangue verdadeiro (Rhizophora mangle, Laguncularia racemosa, Avicennia schaueriana, 

Avicennia germinnans e Conocarpus erectus (CPRH, 2012) de sete espécies que existem ao 

longo da costa brasileira (Spalding et al., 1997).  

2. Eutrofização costeira e indicadores de poluição 

Mesmo tendo grande importância socio-econômica e ecológica, os manguezais estão 

sendo reduzidos em uma taxa alarmante nas últimas décadas. Segundo Duke et al. (2007), 1 
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a 2% das florestas de mangue são perdidas por ano, uma taxa maior ou igual à redução de 

áreas de recife de coral ou florestas tropicais. Adeel e Pomeroy (2002) estimam que esta taxa 

alcance 8% ao ano. As florestas de mangue estão desaparecendo como resultado da extração, 

derramamento de petróleo, aquicultura, efluentes industriais, domésticos e agrícolas, assim 

como outros impactos advindos do desenvolvimento costeiro (Adeel e Pomeroy, 2002; Duke 

et al., 2007; Diaz e Rosenberg, 2008; Kruitwagen et al., 2008; Lee et al., 2012), o que é 

ainda mais acentuado em países tropicais e em desenvolvimento (Penha-Lopes et al., 2011; 

Mohamed et al., 2008). Como áreas de mangue estão se tornando menores ou fragmentadas, 

a sua sobrevivência a longo prazo está em risco, e os serviços ecossistêmicos essenciais 

prestados por elas podem ser perdidos (Duke et al., 2007). 

No estado de Pernambuco, costa nordeste do Brasil, os estuários são os ecossistemas 

costeiros mais afetados pela influência antrópica, sendo frequente a remoção de florestas 

nativas de mangue e dragagem de rios (como para construção do complexo portuário de 

Suape e plantações de cana-de-açúcar) o estabelecimento de diversas indústrias (têxtil, 

metalúrgica, alimentícia, de sabão, papel, etc.) próximas aos estuários e a drenagem de 

efluentes domésticos não tratados e defensivos agrícolas até a linha de costa (CPRH, 2006). 

A busca de soluções para usos conflitantes desse ecossistema tão importante deve 

partir de uma sólida base científica, a fim de identificar as questões prioritárias para sua 

conservação e gerenciamento (Turner, 2000; de Groot, 2006). Todavia, avaliar a qualidade 

ambiental de um ambiente estuarino não é fácil e deve levar em conta sua variabilidade 

natural (Diaz et al., 2004; Borja et al., 2009).  É necessário a aplicação de abordagens 

multiparamétricas (Bricker et al., 2003, Borja et al., 2008), e utilização de parâmetros o mais 

holísticos possível, principalmente por esses serem ambientes complexos, transição do 

ecossistema terrestre e marinho (Jørgensen, 1992). Descritores ambientais tanto físico-

químicos como biológicos devem ser considerados (Chapman, 2007; Dell'Anno et al., 2002).  
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Dentre as várias consequências da pressão humana sobre os ambientes costeiros, a 

eutrofização é uma das mais preocupantes, resultado do aporte excessivo de nutrientes 

(principalmente nitrogênio e fósforo) podendo alterar o funcionamento de todo ecossistema 

(Nixon, 1995; Cloern, 2001). Nas ultimas décadas, apesar de uma maior preocupação dos 

cientistas sobre essa perturbação humana (Cloern, 2001), aumentou a ocorrência e duração 

das florações do fitoplâncton marinho, principalmente de algas nocivas, que causam 

intoxicação e mortalidade de várias espécies, sugerindo que atividades humanas tem afetado 

a base, bem como o topo da cadeia alimentar (Vitousek et al., 1997). Os três elementos 

essenciais do processo de eutrofização são (1) o aumento dos níveis de nutrientes que 

conduzem à (2) produção de partículas e matéria orgânica dissolvida e (3) à degradação da 

matéria orgânica conduzindo a concentrações de oxigênio reduzidas devido a intensa 

atividade bacteriana decompondo a matéria orgânica lançada na água (Gray et al., 2002). Se 

o oxigênio não é fornecido por movimentos advectivos e pela mistura vertical da água, 

pode-se chegar a condições hipóxicas e, em casos extremos, a condições anóxicas. Gray 

(1992) sugere que respostas a baixa concentração de oxigênio incluem fuga de peixes 

demersais e organismos bentônicos, mortalidade e perda da biodiversidade. No Brasil, 

segundo a Resolução do Conselho Nacional do Meio Ambiente (CONAMA) nº 357/2005, 

valores de oxigênio dissolvido em águas salobras devem ser maiores que 5 mg.L
-1

, para 

serem considerados de águas não poluídas. 

Em sistemas eutrofizados, a entrada de nutrientes resulta em uma grande quantidade 

de proteína chegando aos sedimentos, refletindo a alteração das condições tróficas na coluna 

de água (Dell'Anno et al., 2002). Proteínas são rapidamente degradadas e representam a 

fonte de nitrogênio mais importante para os consumidores bentônicos, enquanto carboidratos 

são caracterizados por baixas taxas de degradação (Vezzulli e Fabiano, 2006). Dessa forma, 

sedimentos com altas concentrações de proteínas em relação a carboidratos indicam 
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condições eutróficas, enquanto baixo teor de proteínas e alta concentração de carboidratos 

sugerem ambientes oligotróficos (Dell’Anno et al., 2002; Vezzulli e Fabiano, 2006). Valores 

elevados de clorofila-a e feopigmentos são comuns em ambientes eutróficos sobre influência 

humana indicando altos níveis de produção primária e podendo ser utilizados como um 

indicador da fração do componente autotrófico metabolicamente ativo (Plante-Cuny e 

Bodoy, 1987). 

3. Caranguejos chama-maré (gênero Uca)  

Caranguejos do gênero Uca Leach, 1814, também chamados de caranguejos chama-

maré ou violinistas, pertencem à família Ocypodidae e representam um dos mais 

característicos grupos de invertebrados associados a estuários tropicais e subtropicais, e são 

os representantes típicos da fauna de invertebrados dos manguezais ao longo da costa 

brasileira (Castiglioni e Negreiros-Fransozo, 2006). Esses animais comumente ocorrem em 

altas densidades (Coelho et al., 2004; Massunari, 2006), constituindo um componente 

significativo da biomassa macrofaunística da zona entremarés, além de serem uma 

importante fonte de alimento para vários animais como mamíferos, aves, peixes e 

caranguejos de grande porte (Crane, 1975). 

Esses caranguejos destacam-se por contribuir grandemente na remineralização de 

nutrientes, oxigenação e aeração do substrato através da atividade de alimentação e 

escavação de tocas (Kristensen, 2008). O ato de escavar galerias promove a bioturbação, 

conduzindo matéria orgânica para a superfície terrestre e incrementando a atividade 

microbiana, as quais parecem estimular a produção de árvores dos manguezais (Colpo e 

Negreiros-Fransozo, 2004; Litulo, 2006). Podem ser consideradas espécies-chave para o 

ecossistema devido a sua grande importância ecológica (Cannici et al., 2009).  
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Atualmente, 97 espécies de Uca foram identificadas e descritas em regiões 

temperadas, tropicais e subtropicais do mundo, onde dez espécies podem ser encontradas ao 

longo da costa brasileira, e nove espécies no nordeste do Brasil: Uca burgersi Holthuis, 

1967; Uca cumulanta Crane, 1943; Uca leptodactyla Rathbun, 1898; Uca maracoani 

(Latreille, 1802–1803); Uca mordax (Smith, 1870); Uca rapax (Smith, 1870); Uca thayeri 

Rathbun, 1900; Uca vocator (Herbst, 1804) e Uca victoriana von Hagen, 1987 (Melo, 1996; 

Castiglioni et al., 2010). 

Uca leptodactyla é considerada por Rosenberg (2001) e Beinlich e von Hagen (2006) 

uma espécie de “fronte larga” e do subgênero Leptuca, sendo registrada na Flórida, Golfo do 

México, Venezuela e no Brasil, desde o litoral do Pará até Santa Catarina (Melo, 1996). Esta 

espécie é comumente encontrada em áreas ensolaradas de águas salinas e sedimentos 

arenosos, mais secos e menos lodosos que os ocupados por outras espécies de Uca. 

Geralmente, são áreas inundadas pela maré alta às margens dos manguezais ou de ilhas em 

mar aberto (Matthews, 1930; Coelho, 1965). Uca leptodactyla é a menor espécie de chama-

maré do Atlântico (Cardoso e Negreiros-Fransozo, 2004) e suas tocas atingem, 

aproximadamente, 20 centímetros de profundidade (Christy, 1988). 

Caranguejos chama-marés já são amplamente estudados no que diz respeito à 

reprodução (Christy e Salmon, 1984; Castiglioni e Negreiros-Fransozo, 2006; Litulo, 2006; 

Bezerra e Mattheus-Cascon, 2007; Figueiredo et al., 2008; Torres et al., 2009) 

comportamento (Crane, 1975; Hyatt, 1977; Robertson et al., 1980; Salmon, 1987), 

distribuição e abundância (Crane, 1975; Jordão e Oliveira, 2003; Bezerra et al., 2006; 

Bezerra e Matthews-Cascon, 2006; Bezerra, 2009), e sobre seu papel como engenheiro de 

ecossistemas (Kristensen, 2008; Penha-Lopes et al., 2009a; Bartolini et al., 2011), porém 

apenas recentemente espécies desse gênero têm sido usadas como indicadoras de poluição 
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orgânica (Bartolini et al., 2009; Cannicci et al., 2009; Penha-Lopes et al., 2009b; Bartolini et 

al., 2011). 

4. Objetivo e importância do estudo 

A rápida deterioração dos ecossistemas costeiros está colocando em risco a saúde de 

populações de invertebrados bentônicos, comprometendo a estabilidade e o funcionamento 

desses ecossistemas (Costanza et al., 1997; Walther et al., 2002; Hogarth, 2007). Na 

verdade, não existe uma clara compreensão da resposta de espécies chave no manguezal à 

contaminação de resíduos antropogênicos, principalmente porque efluentes do esgoto 

geralmente são uma mistura de diferentes tipos de contaminantes com variações espaciais e 

temporais (Penha-Lopes et al., 2011). 

Se por um lado a poluição dos manguezais compromete a saúde do ecossistema, por 

outro, alguns trabalhos demonstram que o esgoto não tem efeito nocivo sobre a maioria das 

comunidades vegetais e não detectaram efeitos que comprometessem significativamente a 

estrutura de comunidades bentônicas (Wong et al., 1997; Yu et al., 1997). Portanto, é urgente 

desenvolver ferramentas eficientes para monitorar e gerenciar ambientes costeiros, 

principalmente em países em desenvolvimento como o Brasil, onde a necessidade de 

conservação, proteção e recuperação da linha de costa e implementação de programas 

sustentáveis de gestão dos recursos desses ecossistemas é evidente. 

Com base nesse contexto, este estudo tem como objetivo geral usar parâmetros 

ambientais como ferramenta na avaliação da qualidade ambiental de estuários em áreas 

tropicais, focando principalmente na biogeoquímica dos sedimentos, bem como 

compreender a resposta das populações do caranguejo chama-maré Uca leptodactyla à 

poluição antropogênica e avaliar seu potencial como um bioindicador da saúde do 

ecossistema. 
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5. Estrutura da dissertação 

Essa dissertação foi dividida em dois capítulos: no primeiro capítulo, parâmetros 

biogeoquímicos (concentração total de proteínas, carboidratos, clorofila-a, feopigmentos e 

matéria orgânica total) são utilizados numa tentativa de classificar os estuários em diferentes 

níveis de eutrofização. O segundo capítulo busca comparar populações do caranguejo 

chama-maré Uca leptodacytla quanto aos parâmetros populacionais (densidade, tamanhos 

máximos e proporção sexual) e reprodutivos (fecundidade, fertilidade potencial, perda de 

embrião, tamanho de maturação sexual das fêmeas, estação reprodutiva e frequência de 

fêmeas ovígeras) em estuários com diferentes níveis de eutrofização (classificados no 

primeiro capítulo), com o fim de avaliar seu potencial como um bioindicador da saúde do 

ecossistema. No segundo capítulo, as eventuais referências ao capítulo 1 serão realizadas 

como Brainer (2013). 
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CAPÍTULO 1: 

Composição bioquímica do sedimento como ferramenta na avaliação da qualidade 

ambiental de sistemas estuarinos no nordeste do Brasil. 

1. Introdução 

Os manguezais estão entre os ambientes mais produtivos do mundo tendo grande 

importância econômica e ecológica (Kristensen et al., 2008; Alongi, 2009; Giri et al., 2011), 

porém este ecossistema está sendo globalmente comprometido devido à ação antrópica. 

Segundo Duke et al. (2007), 1 a 2% das florestas de mangue são perdidas por ano, um taxa 

maior ou igual a redução de áreas de recife de coral e florestas tropicais. Adeel e Pomeroy 

(2002) estimam que esta taxa ainda alcance 8% ao ano. As florestas de mangue estão 

desaparecendo como resultado da extração de madeira, derramamento de petróleo, 

aquicultura, efluentes industriais, domésticos e agrícolas, assim como outros impactos 

advindos do desenvolvimento costeiro (Adeel e Pomeroy, 2002; Duke et al., 2007; Diaz e 

Rosenberg, 2008; Kruitwagen et al., 2008; Lee et al., 2012).  

A eutrofização costeira é um dos mais preocupantes fenômenos que ameaçam os 

ambientes estuarinos, resultado do aporte excessivo de nutrientes, principalmente nitrogênio 

e fósforo (Nixon, 1995; Cloern, 2001). O aumento dos níveis de nutrientes estimula a 

produção de matéria orgânica dissolvida e particulada, e a degradação desta conduz a 

concentrações de oxigênio reduzidas devido à intensa atividade bacteriana decompondo a 

matéria orgânica na água (Gray et al., 2002). As respostas à baixa concentração de oxigênio 

incluem, entre outras, fuga de peixes demersais e organismos bentônicos, mortalidade e 

perda da biodiversidade (Gray, 1992; Cloern, 2001). 

Compostos orgânicos presentes no sedimento representam a principal fonte de 

energia para os organismos bentônicos que são transmitidos para níveis mais elevados da 
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cadeia trófica, os quais também influenciam os ciclos biogeoquímicos através de 

bioturbação (Danovaro et al., 1999; Pearson, 2001). Concentrações de fitopigmentos no 

sedimento indicam a quantidade de matéria orgânica produzida pela fotossíntese, de modo 

que o conteúdo de clorofila-a pode ser utilizado como um descritor do estado trófico e 

produtividade de sistemas estuarinos (Cahoon e Cooke, 1992; de Jong e de Jonge, 1995; 

Lucas et al., 2000; Manini et al., 2001) podendo ser utilizados como um indicador da fração 

do componente autotrófico metabolicamente ativo (Plante-Cuny e Bodoy, 1987). Valores 

elevados de clorofila-a e feopigmentos são comuns em ambientes eutrofizados, indicando 

altos níveis de produção primária devido à entrada excessiva de nutrientes (Dell’Anno et al., 

2002), podendo comprometer a integridade das espécies bentônicas e alterar o 

funcionamento de todo o ecossistema (Veríssimo et al., 2011). 

O estado trófico de ecossistemas marinhos é geralmente avaliado através de 

parâmetros químicos (por exemplo, nitrogênio e fósforo) e medidas de biomassa algal na 

coluna d’agua (Stafanou et al., 2000). Esses indicadores, no entanto, podem falhar em 

detectar as consequências do aumento de nutrientes em sistemas bentônicos (Dell’Anno et 

al., 2002) desde que eles fornecem informações meramente preditivas sobre o input de 

matéria orgânica no bentos (Jørgensen e Richardson, 1996; Nixon, 1995). Recentemente, 

tem sido mostrado que o estado trófico dos sedimentos em sistemas marinhos é função não 

somente da quantidade de carbono orgânico, mas também determinado por sua composição 

bioquímica e biodisponibilidade (Pusceddu et al., 2009). Na verdade, devido à natureza 

conservativa do carbono orgânico sedimentar, alterações no estado trófico dos sedimentos 

podem ser mais evidentes em termos de composição bioquímica da matéria orgânica (por 

exemplo, relação de proteínas/carboidratos) do que em termos de concentração total da 

matéria orgânica (Fabiano et al., 1995; Danovaro et al., 1999). 
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Em sistemas eutrofizados, a entrada de nutrientes resulta em uma grande quantidade 

de matéria orgânica rica em proteínas chegando aos sedimentos, refletindo a alteração das 

condições tróficas na coluna de água (Dell'Anno et al., 2002). As proteínas representam a 

fonte de nitrogênio mais importante para os consumidores bentônicos e são rapidamente 

degradadas, enquanto carboidratos são caracterizados por baixas taxas de degradação 

(Vezzulli e Fabiano, 2006). Dessa forma, sedimentos com altas concentrações de proteínas 

em relação a carboidratos indicam condições eutróficas, enquanto baixo teor de proteínas e 

alta concentração de carboidratos sugerem ambientes oligotróficos (Dell’Anno et al., 2002; 

Vezzulli e Fabiano, 2006). Essa razão já vem sendo amplamente utilizada na literatura como 

ferramenta para avaliação da qualidade ambiental de estuários subtropicais e temperados, 

onde valores maiores que 1 são comuns em áreas eutrofizadas e valores menores que 1 são 

típicos de áreas meso-oligotróficas (Dell’Anno et al., 2002; Pusceddu et al., 2003; Vezzulli e 

Fabiano, 2006; Signorini et al., 2008; Garcia-Rodriguez et al., 2011; Muniz et al., 2011; 

Pusceddu et al., 2011; Venturini et al., 2011). Todavia, ainda não existem trabalhos que use 

as concentrações de proteínas e carboidratos para avaliar a qualidade ambiental de áreas 

estuarinas tropicais. 

No estado de Pernambuco, costa nordeste do Brasil, apesar de serem áreas protegidas 

por lei, os estuários são os ambientes costeiros mais afetados pela influência antropogênica, 

onde é comum a remoção de florestas nativas de mangue e dragagem de rios (como para 

construção do complexo portuário de Suape e plantações de cana-de-açúcar) o 

estabelecimento de diversas indústrias (têxtil, metalúrgica, alimentícia, de sabão, papel, etc.) 

próximas aos estuários e a drenagem de defensivos agrícolas e efluentes domésticos não 

tratados até a linha de costa (CPRH, 2006).  

A necessidade de estudos em áreas tropicais, principalmente nos países em 

desenvolvimento, é evidente já que são poucos os estudos que avaliam a qualidade 
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ambiental dessas áreas e os gestores precisam de informações a partir de metodologias 

simples e práticas, mas cientificamente embasadas, que ajude na tomada de decisão e 

proposição de estratégias de gestão e conservação. Nesse sentido, o presente estudo tem 

como objetivo avaliar o estado de eutrofização de seis estuários no nordeste do Brasil, 

utilizando como principal ferramenta na avaliação a quantidade e composição bioquímica da 

matéria orgânica do sedimento pela primeira vez em áreas tropicais. 

2. Material e métodos 

2.1.  Área de estudo e amostragem 

As coletas foram realizadas mensalmente de Agosto de 2011 a Julho de 2012, no 

médiolitoral durante as marés baixas de sizígia, em seis áreas estuarinas ao longo da costa 

do estado de Pernambuco, nordeste do Brasil (Fig. 1). As áreas escolhidas estão sujeitas a 

diferentes fontes de poluição (tabela 1) como demonstrado no Relatório de Monitoramento 

das Bacias Hidrográficas do estado de Pernambuco (CPRH, 2006). 

 

Tabela 1. Área de estudo e principais fontes poluidoras (CPRH, 2006). 

Área de estudo (coordenadas) Interferência antrópica 

Paripe                

(07°48’38.76”S/34°51’23.28”W) 

Pescaria de subsistência, a ação antrópica é mínima. 

Timbó             

(07°51’18.72”S/34°50’33.96”W) 

Recepção de efluentes domésticos e industriais, ocupação 

urbana, pescaria. 

Bacia do Pina        

(08°5’27.0”S/34°53’11.64”W) 

Ocupação urbana, recepção de efluentes domésticos e 

industriais. 

Ipojuca-Merepe 

(08°24’39.66”S/34°58’28.62”W) 

Monocultura de cana-de-açúcar, complexo portuário de Suape, 

ocupação urbana. 

Maracaípe          

(08°32’21.42”S/35°00’21.72”W) 

Turismo. 

Mamucabas        

(08°46’41.81”S/35°06’27.46”W) 

Atividades agrícolas. 
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Fig. 1. Localização das áreas estudadas ao longo da costa do estado de Pernambuco, Nordeste do Brasil. 
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2.2. Parâmetros sedimentares e métodos analíticos 

Matéria orgânica total (MOT) foi determinada pela diferença entre o peso seco 

(60ºC, 24h) e o peso do sedimento após combustão (495ºC, 5h) segundo Wetzel e Likens 

(1990). Pigmentos do microfitobentos (clorofila-a e feopigmentos) foram analisados de 

acordo com metodologia de Lorenzen (1967) modificada por Colijn e Dijkema (1981). 

Pigmentos foram extraídos com acetona 100% (permanecendo 24 h no escuro a uma 

temperatura de aproximadamente 4°C). O sobrenadante foi utilizado para determinar 

clorofila-a e, logo após, acidificado com HCl 0,1 N para estimar os feopigmentos.  

Proteínas do sedimento foram solubilizadas utilizando homogeneizador ultrassônico 

e centrifugadas (4000 rpm por 30 min). A análise de proteína seguiu o método BCA (Smith 

et al., 1985) modificado do método Lowry, e suas concentrações foram expressas em 

equivalentes de albumina. Carboidratos foram analisados de acordo com Gerchakov e 

Hatcher (1972), e expressos em equivalentes de glicose. O método é baseado no mesmo 

princípio do, largamente utilizado, método de Dubois et al. (1956), mas é especificamente 

adaptado para determinação de carboidratos em sedimentos. 

As amostras para análise de proteínas e Carboidratos foram coletados em três 

réplicas da superfície (2 cm) do sedimento com corer cilíndrico e analisados duas vezes 

durante o período de estudo (estação seca e chuvosa). Matéria orgânica total e pigmentos do 

microfitobentos também foram coletados em três réplicas da superfície (2 cm) do sedimento, 

porém foram analisados mensalmente ao longo do período de estudo. 

Potencial redox (Eh) foi mensurado a 2 e a 10 cm no sedimento, com eletrodo de 

platina no qual as leituras finais foram corrigidas pela adição do potencial +244 mV. 

Oxigênio dissolvido (mensurado com oxímetro portátil), salinidade intersticial (mensurado 

com refratômetro) e temperatura foram mensurados “in situ”. Composição granulométrica 
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(silte e argila) foi determinada de acordo com Suguio (1973) e índices de precipitação foram 

obtidos do Laboratório de Meteorologia de Pernambuco (ITEP-LAMEPE). 

2.3. Desenho experimental e análise estatística 

A determinação da qualidade da matéria orgânica nas áreas amostradas foi baseada, 

principalmente, nas concentrações de proteínas e carboidratos: áreas eutrofizadas foram 

consideradas aquelas cuja razão proteína/carboidratos foi >1, e áreas meso-oligotróficas 

foram aquelas cuja razão proteína/carboidratos foi <1. Concentrações do microfitobentos e 

dados pertinentes da literatura sobre as áreas também foram utilizados como auxiliares na 

avaliação do estado trófico das áreas estudadas. 

O teste de Friedman, equivalente à ANOVA não-paramétrica com dois fatores, foi 

usado (uma vez que as variâncias foram heterocedásticas mesmo após transformação) para 

testar diferenças nas concentrações de clorofila-a e feopigmentos entre as 6 áreas ao longo 

dos 12 meses de coleta. O teste-t pareado foi usado para comparar as concentrações de 

clorofila-a e feopigmentos entre as estações seca e chuvosa, pareando-se as áreas. 

Para melhor compreensão dos resultados, os dados de clorofila-a, feopigmentos, 

proteínas e carboidratos foram apresentados em dois momentos durante o período de estudo: 

na estação seca e na chuvosa, classificadas de acordo com os índices de pluviosidade das 

áreas. 

3. Resultados 

3.1. Variáveis abióticas 

Os menores índices pluviométricos (estação seca) compreenderam os meses de 

setembro de 2011 a fevereiro de 2012. Os demais meses (agosto de 2011 e março a julho de 
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2012) foram incluídos na estação chuvosa por apresentarem menores índices pluviométricos 

(Fig. 2). 

Fig. 2. Precipitação mensal (mm) nas seis áreas estudadas. (*) os valores nessas áreas são os mesmos por 

estarem muito próximas uma da outra. 

 

Temperatura e salinidade intersticial variaram muito pouco ao longo do período de 

coleta (Fig. 3, tabela 2). Valores médios anuais de potencial redox variaram entre 225 mV no 

Maracaípe e 391 mV no Timbó a 2 cm de profundidade, e entre 55 mV no Paripe e 402 mV 

no Ipojuca-Merepe (tabela 2).  Oxigênio dissolvido foi muito baixo na Bacia do Pina (2,83 ± 

2,39 mg.L
-1

), porém foi maior do que 5 mg.L
-1

 nas demais áreas: 5,13 ± 1,41 mg.L
-1

 no 

Timbó, 5,2 ± 0,72 mg.L
-1

 no Ipojuca-Merepe, 6,6 ± 1,45 mg.L
-1

 no Mamucabas, 6,7 ± 1,08 

mg.L
-1

 no Maracaípe e 7,03 ± 2,17 mg.L
-1

 no rio Paripe (valores representam a média ± 

desvio padrão dos meses de Maio, Junho e Julho de 2012). 

No geral, silte e argila foram encontrados em proporções muito baixas (1,5% no 

Ipojuca-Merepe, 2,1% no Timbó, 3,1% na Bacia do Pina, 3,2% no Mamucabas e 4,8% no 

Paripe), com exceção do rio Maracaípe que alcançou 15,5% de silte e argila. 
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Fig. 3. Variação temporal da salinidade e temperatura ao longo do período de estudo nas seis áreas coletadas. 

 

3.2. Composição da matéria orgânica do sedimento 

Comparativamente, a concentração média anual de matéria orgânica (MOT) foi 

caracterizada por altos valores no rio Maracaípe (2,74 ± 0,62%), seguido pelos rios Paripe 

(1,17 ± 0,43%), Mamucabas (0,89 ± 0,23%), Timbó (0,50 ± 0,25%), Ipojuca-Merepe (0,44 ± 

0,14%) e por último a Bacia do Pina com 0,42 ± 0,13% (tabela 2). 
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Tabela 2. Valores médios e variação mensal dos parâmetros medidos no sedimento em cada área de estudo. T = temperatura; Eh = potencial redox; Clor-a = Clorofila-a; 

Feop = Feopigmentos; MOT = Matéria orgânica total; na = não disponível. 

 

Mês 

T 

S 

Eh Eh  Clor-a   Feop   MOT  

 

T 

S 

Eh Eh  Clor –a  Feop   MOT  

 

T 

S 

Eh Eh  Clor-a   Feop   MOT  

(°C) (2 cm) (10 cm)  µg.cm-²   µg.cm-²   (%)  

 

(°C) (2 cm) (10 cm)  µg.cm-²   µg.cm-²   (%)  

 

(°C) (2 cm) (10 cm)  µg.cm-²   µg.cm-²   (%)  

                         Paripe             Timbó             Bacia do Pina         

Ago 26,5 32 263 21       6,83      20,31      0,84  

 

34 15 359 404       1,75      11,88      0,29  

 

31 34 387 437       6,49      13,74      0,27  

Set 29 34 38 3       2,99      26,60      0,56  

 

28 31 231 97       5,69        9,20      0,33  

 

29 36 357 415       2,23      17,08      0,36  

Out 34 37 306 243       1,23      17,99      1,11  

 

30 38 409 332       0,81        8,29      0,64  

 

33,5 35 407 467       2,04        5,39      0,43  

Nov 33 40 206 -75       2,42      22,53      1,10  
 

27 38 323 425       3,06        6,50      0,36  
 

30 36 389 369       1,92        6,19      0,35  

Dez 33,5 39 375 -72     16,21      15,08      1,28  

 

32 37 442 474       6,54        3,88      0,69  

 

31 35 413 464       2,32        6,04      0,30  

Jan 31,5 34 157 -15       8,18      20,04      1,05  

 

29 27 406 407       2,13      13,59      1,18  

 

34 34 354 368       1,99        2,32      0,37  

Fev 34,5 34 246 209       2,65      28,10      1,10  

 

34 32 428 284       2,23      11,04      0,36  

 

35,5 35 391 405       2,23      13,37      0,35  

Mar 34,5 36 34 -61       0,90        7,79      2,01  

 

34 37 397 320       1,66        5,71      0,61  

 

35 36 57 60       4,03        6,79      0,42  

Abr 35,5 37 431 88       2,65      14,50      0,96  

 

34,5 37 443 320       2,70        3,07      0,34  

 

35 37 416 429       2,46      13,96      0,45  

Mai 35 37 406 304       2,51      17,03      0,73  

 

31 37 382 340       2,89        2,48      0,25  

 

31 36 393 404       9,57        9,83      0,34  

Jun 31 34 363 -39       7,11      29,35      1,67  

 

32 32 487 506       4,93        8,08      0,35  

 

27 35 462 481       4,17        8,87      0,76  

Jul 32,5 34 na Na       3,32      15,39      1,77  
 

28,5 19 na na       2,70      12,36      0,49  
 

32 34 na na       3,22      16,55      0,60  

Média 32,5 35,7 256,8    55,09        4,75      19,56      1,18  

 

31,2 32 391,5 355,36       3,09        8,01      0,49  

 

32 35,3 366 390,82       3,56      10,01      0,42  

                        

 

Ipojuca-Merepe 

     

Maracaípe 

     

Mamucabas 

    Ago 21 23,5 360 296       1,04        5,32      0,19  
 

26,5 30 26 -86       3,41        5,98      2,19  
 

31 32 381 396       1,66        0,86      0,49  

Set 29 35 403 381       1,52        4,70      0,25  

 

31,5 39 363 333       1,75      11,45      1,94  

 

32 34 385 394       0,62        3,27      0,40  

Out 30 38 337 381       0,85        4,39      0,36  

 

33 36 278 14       0,81      11,53      2,95  

 

33 38 398 364       1,33        4,81      0,87  

Nov 27 37 385 415       1,75        3,12      0,32  

 

32 40 300 95       0,28        9,62      2,14  

 

34 35 400 445       1,33        7,83      0,98  

Dez 29 35 369 406       3,32        3,15      0,52  
 

34,5 34 297 68       4,60        7,21      2,95  
 

32,5 39 209 -145       3,18        2,65      1,02  

Jan 30,5 36 364 383       1,56        1,39      0,59  

 

30,5 43 268 -24       2,46        8,38      2,76  

 

31 22 236 285       1,47        3,34      0,94  

Fev 33,5 32 na Na       0,28        4,03      0,32  

 

33,5 36 na na       1,23        8,85      2,14  

 

37 36 411 436       0,81      11,32      0,98  

Mar 31,5 39 377 400       1,23        1,27      0,68  

 

33 39 -42 -53       0,95        5,89      2,76  

 

33 34 365 314       0,90        7,79      1,26  

Abr 31,5 36 382 419       0,90        3,31      0,51  
 

33 45 123 15       0,66        5,74      2,63  
 

37 37 385 400       0,38        3,14      0,89  

Mai 27 30 431 454       1,00        3,73      0,42  

 

29 40 391 332       0,95        5,16      2,49  

 

37 37 393 428       2,18        3,33      0,99  

Jun 31 31 488 487       2,99        1,10      0,52  

 

33 39 249 198       0,76        8,27      4,40  

 

31 31 445 463       0,52        7,09      0,94  

Jul 30,5 25 na Na       2,70        7,55      0,51  

 

28,5 40 na na       0,43        5,09      2,95  

 

36 36 na na       0,95        8,81      0,91  

Média 29,3 33,1 389,6 402,2       1,60        3,59      0,43    31,5 38 225,3 89,2       1,52        7,76      2,69    33,7 34,3 364,4 343,64       1,28        5,35      0,89  
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A concentração de clorofila-a (valor médio anual) apresentou diferença significativa 

entre rios (Fr = 28,94; p < 0,05). O teste a posteriori indicou que a clorofila-a no rio Paripe 

(4,75 ± 4,31 µg,cm
-2

) foi significativamente maior em relação ao Ipojuca-Merepe (1,59 ± 

0,93 µg,cm
-2

), Maracaípe (1,52 ± 1,32 µg.cm
-2

) e Mamucabas (1,27 ± 0,79 µg.cm
-2

), e foi  

significativamente menor no Mamucabas em relação ao Timbó (3,09 ± 1,73 µg.cm
-2

) e à 

Bacia do Pina (3,55 ± 2,32 µg.cm
-2

). Concentração de feopigmentos também apresentou 

diferença significativa entre rios (Fr = 36,89; p < 0,05), sendo significativamente maior no 

rio Paripe (19,55 ± 6,31 µg.cm
-2

), em relação ao Mamucabas (5,35 ± 3,12 µg.cm
-2

) e ao 

Ipojuca-Merepe (3,58 ± 1,85 µg.cm
-2

), e significativamente menor no Ipojuca-Merepe em 

relação à Bacia do Pina (10,01 ± 4,82 µg.cm
-2

). Não houve diferença significativa na 

concentração de clorofila-a (Teste t, t = 0,109; p = 0,917) e feopigmentos (Teste t, t = 1,191; 

p = 0,286) entre as estações seca e chuvosa. A razão clorofila-a/feopigmentos apresentou a 

menor média no Maracaípe (0,22) seguido pelo Paripe (0,31) Bacia do Pina (0,37), 

Mamucabas (0,39), Timbó (0,53), e Ipojuca-Merepe (0,55) na estação seca. Na estação 

chuvosa, essa razão foi menor no Maracaípe e Paripe (ambos com 0,20), seguido pela Bacia 

do Pina (0,48), Mamucabas (0,49), Timbó (0,55) e Ipojuca-Merepe (0,79). Feopigmentos 

foram encontrados sempre em maiores concentrações do que clorofila-a (Fig. 4ab). 

A concentração total de Proteínas variou entre 83,90 ± 33,22 µg.g
-1

 na Bacia do Pina 

e 8,58 ± 0,49 µg.g
-1

 no Mamucabas, na estação chuvosa. Na estação seca, as concentrações 

de proteínas variaram pouco ao longo dos estuários, com o maior valor encontrado na Bacia 

do Pina (13,99 ± 3,64 µg.g
-1

) e o menor no Maracaípe (3,11 ± 1,57 µg.g
-1

). A concentração 

de carboidratos também foi superior na Bacia do Pina, na estação chuvosa (85,87 ± 38,26 

µg.g
-1

), porém Ipojuca-Merepe apresentou a menor concentração desta vez, com 15,85 ± 

14,81 µg.g
-1

. Na estação seca Ipojuca-Merepe apresentou a maior concentração de 

carboidratos (24,34 ± 8,34 µg.g
-1

), e o Mamucabas apresentou a menor (3,96 ± 0,78 µg.g
-1

) 
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concentração de carboidratos. Na estação chuvosa, apenas a Bacia do Pina e o Timbó 

apresenta razão proteína/carboidrato > 1. Já na estação seca, além do Timbó e da Bacia do 

Pina, o Mamucabas também apresenta a razão proteína/carboidrato > 1, e as demais áreas 

ficaram abaixo desse limiar. As concentrações totais de proteínas e carboidratos foram 

maiores na estação chuvosa do que na seca na maioria das áreas, com exceção do Ipojuca-

Merepe que apresentou valores maiores na estação seca (Fig. 4cd). 

 

 

Fig. 4. Concentração média (± desvio padrão) e razão de clorofila-a para feopigmentos nas estações chuvosa 

(a) e seca (b). Concentração média e razão (± desvio padrão) de proteínas para carboidratos nas estações 

chuvosa (c) e seca (d). A linha tracejada representa o limiar de eutrofização. 
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4. Discussão 

Apesar dos estuários se caracterizarem por salinidades muito variáveis, devido à 

mistura de água salgada do mar e a água doce dos rios, as áreas de coleta foram 

caracterizadas predominantemente como zonas euhalinas (salinidade variando entre 30 e 35 

psu, com exceção do Maracaípe, onde a salinidade alcançou 38 psu), porém a salinidade 

variou razoavelmente ao longo dos meses (tabela 2). Valores médios anuais de Eh obtidos no 

presente estudo foram sempre positivos, tanto em 10 como em 2 cm de profundidade, 

indicando condições mais oxidativas. Segundo Araújo et al. (2011), valores de Eh ~ 100  mV 

indicam condições subóxicas, enquanto valores de Eh < 50 mV indicam  condições 

anóxicas. No Paripe e Maracaípe foram encontrados, a 10 cm de profundidade, os menores 

valores médios de Eh (55 e 89 mV, respectivamente), apresentando então condições 

subóxicas (tabela 2). Potencial redox pode ser influenciado por tamanho da partícula do 

grão, aeração do solo e quantidade de matéria orgânica (Brady, 1990; Grizzle e Penniman, 

1991). Dessa forma, alto teor de MOT e grãos do sedimento finos no Paripe e, 

principalmente, no Maracaípe, podem ser responsáveis pelos menores valores do potencial 

redox encontrados nesses estuários. 

Na maioria das áreas (exceto Bacia do Pina), os níveis de oxigênio dissolvido foram 

encontrados dentro dos limites normais para sistemas estuarinos brasileiros (>5 mg. L
-1

), 

segundo a Resolução nº 357/2005 do Conselho Nacional do Meio Ambiente (CONAMA). 

No Paripe, Maracaípe e Mamucabas, foram obtidas as maiores concentrações de oxigênio. 

Baixa concentração de oxigênio dissolvido é um fator crítico que afeta a vida de organismos 

marinhos (Gray et al., 2002) sendo comum em zonas urbanizadas submetidas a 

enriquecimento orgânico e pode representar um bom indicador do estado de eutrofização. 

(Gray et al., 2002; Pinckney, 2006; CPRH; 2006). 
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O uso de índices baseado nas propriedades químicas e no enriquecimento orgânico 

do sedimento para avaliar a qualidade ambiental de estuários está aumentando muito nos 

últimos anos (Angelidis e Aloupi, 2001; Peterson, 2001; Dell’Anno et al., 2002; 

Kucuksezgin et al., 2006). A composição bioquímica do sedimento pode ser considerada 

uma ferramenta simples e eficiente para classificar o estado trófico de sistemas marinhos 

costeiros e já vem sendo amplamente utilizada na Itália (Dell’Anno et al., 2002; Vezzulli e 

Fabiano, 2006; Signorini et al., 2008), no Uruguai (Garcia-Rodriguez et al., 2011; Muniz et 

al., 2011; Venturini et al., 2011) na Nova Caledônia (Pusceddu et al., 2011) e no 

Mediterrâneo (Pusceddu et al., 2003). 

No presente estudo, Bacia do Pina e Timbó aparecem sempre (e o Mamucabas 

apenas na estação seca), acima do limite de eutrofização (razão proteína/carboidratos > 1, 

sugerindo áreas eutrofizadas), enquanto Paripe, Ipojuca-Merepe e Maracaípe aparecem 

sempre abaixo desse limiar (sugerindo áreas não eutrofizadas, ou meso-oligotróficas) (Fig. 

4cd). Bacia do Pina e Timbó são áreas que realmente sofrem grande influência antrópica 

(CPRH, 2006; tabela 1), como foi demonstrado através da razão proteína/carboidratos. 

Valença e Santos (2012) avaliando a qualidade ambiental das mesmas áreas através do 

Índice Biótico Marinho (AMBI), encontrou resultados semelhantes (condições de 

“moderadamente perturbado” para Bacia do Pina e “levemente perturbado” para Timbó). O 

resultado obtido por Valença e Santos (2012) para o rio Paripe (“não perturbado”) também 

está de acordo com o resultado obtido no presente estudo (razão proteínas/carboidratos), que 

sugere uma área não-eutrofizada, e também corrobora com relatórios do CPRH (2006). 

O Ipojuca-Merepe aparece, no presente estudo, como uma área com condições meso-

oligotróficas (Fig. 4cd) mesmo sendo uma área que sofre forte influência antrópica (CPRH, 

2006; tabela 1). Valença e Santos (2012) também classificam, através do AMBI, o Ipojuca-

Merepe como “fortemente perturbado”. Porém, tendo em vista que o AMBI não mede 
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exatamente eutrofização, é provável que o Ipojuca-Merepe sofra algum outro tipo de 

impacto (possivelmente alguma contaminação por compostos químicos, proveniente do 

complexo portuário ou das indústrias próximas) que não seja eutrofização. Além disso, essa 

é uma área que sofre influência de dois rios: O Ipojuca, que é fortemente impactado, e o 

Merepe que é um rio pequeno e sofre ação antrópica mínima. Dessa forma, é possível que o 

Merepe exerça maior influência na área selecionada, no que diz respeito à dinâmica e 

biogeoquímica do sedimento, direcionando os resultados e fazendo com que o Ipojuca-

Merepe aparecesse como uma área não eutrofizada. 

O Maracaípe, apesar de ser considerado por Valença e Santos (2012) uma área 

“fortemente perturbada” é uma área que fica longe de centros urbanos e de atividades 

agrícolas, e o impacto humano sobre essa área é basicamente o turismo (CPRH, 2006). No 

presente estudo, essa foi considerada uma área não-eutrofizada, o que faz mais sentido tendo 

em vista a pouca pressão antrópica exercida nesse estuário. Dessa forma, os resultados de 

Valença e Santos (2012) quanto a esse estuário, devem ter sido influenciados pela 

fragilidade do AMBI quando aplicado em ambientes com teor de MOT naturalmente alta 

(Borja et. al., 2003). 

No caso do Mamucabas, apesar de também ser um estuário com algum grau de 

preservação (CPRH, 2006, tabela 1), nossos resultados sugerem condições eutróficas na 

estação seca. Entretanto, mesmo estando o Mamucabas acima do limite de eutrofização na 

estação seca, o valor encontrado está muito próximo de 1 (proteína/carboidrato = 1,19; 

desvio padrão ± 0,56), visivelmente variando até muito abaixo do limite de eutrofização 

(Fig. 4d). Na estação chuvosa, o Mamucabas aparece com o valor da razão muito abaixo 

(proteína/carboidrato = 0,60) do limite de eutrofização, sugerindo então condições meso-

oligotróficas nesse estuário, conclusão que pode ser apoiada também pelo fato de que foi 

nesse estuário que ocorreu a menor concentração de clorofila-a. Valença e Santos (2012) 
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classificam esse estuário como “fortemente perturbado”, porém deixando claro a fragilidade 

do AMBI na avaliação de áreas com baixa salinidade (Borja e Muxica, 2005) como a 

encontrada na área no momento em que foram realizadas suas coletas. 

A informação resumida dos resultados do CPRH (2006), do AMBI (Valença e 

Santos, 2012) e dos resultados da razão proteína/carboidratos aplicado no presente estudo é 

apresentada na tabela 3. 

 

Tabela 3. Classificação das áreas estudadas quanto a qualidade ambiental segundo relatórios do CPRH (2006), dados 

do AMBI (Valença e Santos, 2012) e os resultados do limiar de eutrofização (razão prot/carb) aplicados no presente 

estudo. 

 

  

AMBI Limiar de eutrofização 

Área CPRH (2006) (Valença e Santos, 2012) (razão prot/carb) 

Paripe Pouca ação antrópica Não perturbado Estação seca: <1 (não-eutrofizado) 

 

(pescaria subsistência) 

 

Estação chuvosa: <1 (não-eutrofizado) 

Timbó Forte ação antrópica Levemente perturbado Estação seca: >1 (eutrofizado) 

 

(área urbana/industrial) 

 

Estação chuvosa: >1 (eutrofizado) 

Bacia do Pina Forte ação antrópica Fortemente perturbado Estação seca: >1 (eutrofizado) 

 

(área urbana) 

 

Estação chuvosa: >1 (eutrofizado) 

Ipojuca-Merepe Forte ação antrópica Fortemente perturbado Estação seca: <1 (não-eutrofizado) 

 

(Complexo portuário) 

 

Estação chuvosa: <1 (não-eutrofizado) 

Maracaípe Pouca ação antrópica Moderadamente perturbado Estação seca: <1 (não-eutrofizado) 

 

(Turismo) 

 

Estação chuvosa: <1 (não-eutrofizado) 

Mamucabas Pouca ação antrópica Fortemente perturbado Estação seca: >1 (eutrofizado) 

 

(Atividades agrícolas) 

 

Estação chuvosa: <1 (não-eutrofizado) 

 

 

Concentrações elevadas de clorofila-a e feopigmentos no compartimento bentônico 

são comumente encontrados em sistemas eutrofizados sob influência humana indicando alto 

nível de produção primária (Muniz et al., 2011; Venturini et al., 2011). Todavia, não foi 
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observado no presente estudo qualquer padrão nas concentrações do microfitobentos em 

relação ao nível de pressão humana que é exercida sobre as áreas estudadas (tomando como 

referência a tabela 1, e os resultados da razão proteína/carboidratos). Por exemplo, na Bacia 

do Pina (área que sofre bastante influência humana) e Paripe (área com pouca influência 

humana) foram encontradas as maiores concentrações de clorofila-a e feopigmentos em 

relação aos outros estuários, enquanto o Mamucabas (área que também sofre pouca ação 

humana) apresentou a menor concentração de clorofila-a. Essas variações, provavelmente 

estão relacionadas com a produtividade natural de cada área. Padrões espaciais e temporais 

de distribuição do microfitobentos são geralmente controlados pela penetração de luz, 

disponibilidade de nutrientes, pressão de forrageio (Bianchi e Rice, 1988), turbidez 

(Lehman, 1992) e tipo de sedimento (Colijn e Dijkema, 1981; Davis e McIntyre, 1983). 

A razão clorofila-a/feopigmentos foi sempre menor que 1 no presente estudo. Baixos 

valores dessa razão podem indicar o aumento da turbidez, contaminação química ou 

qualquer outro fator afetando o potencial fotossintético (Bhadauria et al., 1992) e vêm sendo 

atualmente usados como indicador do estado trófico do ecossistema (Dell’Anno et al., 2002; 

Muniz et al., 2011; Pusceddu et al., 2011). Todavia, essa razão também pode refletir a 

condição fisiológica da alga e/ou o aporte de detritos e matéria orgânica de outras partes do 

estuário (Cadée e Hegeman, 1974). Dessa forma, os valores dessa razão, no presente estudo, 

não parecem estar associados ao nível de eutrofização do estuário uma vez que altas 

concentrações de feopigmentos em alguns estuários (refletindo o aporte de detritos alóctones 

para dentro do sistema) não necessariamente são resultado de atividades humanas. Muniz et 

al. (2011) sugere que a razão clorofila-a/feopigmentos pode estar relacionada tanto com a 

produtividade natural quanto com impactos antropogênicos, o que é confirmado no presente 

estudo. 
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Segundo Dell’Anno et al. (2002), apenas concentrações de proteínas são suficientes 

para identificar diferenças no estado trófico nas áreas estudadas por ele, o que não foi 

evidenciado no presente estudo. Por exemplo, tanto a Bacia do Pina como o Rio Paripe 

apresentaram concentrações semelhantes de proteínas (sugerindo condições eutróficas), no 

entanto, a concentração de carboidratos no Paripe foi muito maior fazendo com que esse 

estuário permanecesse com a razão proteína/carboidrato <1, indicando condições meso-

oligotróficas. Além disso, Dell’Anno et al. (2002) propõem limiares de eutrofização, que já 

vêm sendo utilizados na avaliação do estado trófico de áreas estuarinas (Vezzulli e Fabiano, 

2006; Garcia-Rodriguez et al., 2011; Muniz et al., 2011; Venturini et al., 2011), com base nas 

concentrações de proteínas e carboidratos: áreas hipertróficas (proteínas > 4,0 mg.g
-1

; 

carboidratos > 7,0 mg.g
-1

) áreas eutróficas  (proteínas = 1,5 a 4,0 mg.g
-1

; carboidratos = 5,0 

a 7,0 mg.g
-1

) e áreas meso-oligotróficas (proteínas < 1,5 mg. g
-1

; carboidratos < 5,0 mg.g
-1

). 

Todavia, as concentrações de proteínas e carboidratos no presente estudo foram muito 

abaixo dos valores propostos por Dell’Anno et al. (2002) não possibilitando a realização de 

comparações. No geral, as concentrações de clorofila-a e feopigmentos também foram muito 

baixas em relação aos trabalhos acima mencionados e trabalhos realizados no nordeste do 

Brasil (Murolo et al., 2006). 

O padrão de distribuição da matéria orgânica e compostos bioquímicos nos 

sedimentos, no geral, são influenciados pela composição granulométrica (Naidu, 1982; 

Cotano e Villate, 2006). Componentes orgânicos no sedimento estão geralmente 

relacionadas com partículas de tamanho pequeno, devido à elevada capacidade de adsorção 

de moléculas orgânicas por partículas finas (Naidu, 1982). No presente estudo, o sedimento 

foi predominantemente arenoso (com baixo teor de silte e argila) enquanto que nos trabalhos 

de Garcia-Rodriguez et al. (2011) Muniz et al. (2011) e Venturini et al. (2011), silte e argila 

representavam pelo menos 50%  da composição granulométrica do sedimento. Isso pode 
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explicar as baixas concentrações de proteínas, carboidratos e também do microfitobentos 

encontradas. Além disso, no presente estudo as coletas foram realizadas no mediolitoral 

onde é constante a ação de chuvas, da própria maré e outros fatores, carreando facilmente 

partículas de matéria orgânica verticalmente para o interior do sedimento e horizontalmente 

para o infralitoral.  

Detectar impacto antropogênico em ambientes estuarinos é complexo, 

principalmente devido à grande variabilidade natural comum nesse ecossistema (Elliott e 

Quintino, 2007; Borja et al., 2008). É cada vez mais evidente a necessidade de usar várias 

ferramentas combinadas na avaliação do impacto, sendo que a interpretação dos resultados 

requer, ainda assim, um mínimo de subjetividade conforme considerado na discussão do 

“Estuarine Quality Paradox” (Elliott e Quintino, 2007; Dauvin e Reullet, 2009). Neste 

sentido, a razão proteína/carboidratos mostrou resultados bem consistentes enquanto 

indicador da saúde do ambiente, e combinados com os resultados do AMBI (Valença e 

Santos, 2012) e do CPRH (2006), foi eficiente na compreensão e avaliação do estado trófico 

de estuários tropicais. 

 Os nossos resultados, para áreas tropicais, estão de acordo com estudos realizados 

em áreas subtropicais e temperadas, indicando que os sistemas eutrofizados têm uma 

tendência de acumular grande quantidade de matéria orgânica refratária (Pusceddu et al., 

2009), aumentando a razão proteína/carboidratos. Todavia, são necessários mais estudos que 

usem indicadores bioquímicos (principalmente proteínas e carboidratos) na avaliação da 

qualidade ambiental de estuários tropicais, permitindo uma avaliação comparativa e, se for o 

caso, uma adaptação dos valores propostos por Dell’Anno et al. (2002). 
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5. Conclusão 

Este estudo confirmou a utilidade de uma abordagem bioquímica do sedimento para 

avaliar o estado trófico do compartimento bentônico, pela primeira vez em áreas estuarinas 

tropicais. Diferenças espaciais na razão proteína/carboidratos indicaram o nível de 

eutrofização, estiveram claramente associados com o grau de perturbação das áreas e, 

juntamente com o AMBI (Valença e Santos, 2012) e relatórios de monitoramento (CPRH, 

2006), permitiram conclusões mais consistentes sobre a qualidade ambiental nessas áreas. A 

concentração de fitopigmentos, por sua vez, não esteve relacionada com o nível de pressão 

antropogênica exercida nas áreas e, consequentemente, não representa uma boa ferramenta 

na avaliação do estado trófico nas áreas consideradas. Não foi possível realizar uma 

comparação direta com os limiares eutrofização, baseado na concentração total de proteínas 

e carboidratos, propostos por Dell’Anno et al. (2002) devido à disparidade encontradas nas 

concentrações. Dessa forma, mais estudos que foquem na composição bioquímica do 

sedimento em áreas tropicais são necessários de forma a permitir comparações diretas, e 

uma possível adaptação dos valores propostos anteriormente, para que sejam utilizados em 

estuários tropicais. 
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CAPÍTULO 2: 

Efeito da eutrofização sobre populações do caranguejo chama-maré Uca leptodactyla 

Rathbun, 1898 (Ocypodidae) do nordeste do Brasil. 

1. Introdução 

Os manguezais estão entre os ambientes mais produtivos do mundo tendo grande 

importância econômica e ecológica (Alongi, 2009; Giri et al., 2011; Kristensen, 2008), 

porém a rápida deterioração das zonas costeiras está comprometendo a estabilidade e o 

funcionamento desse ecossistema (Costanza et al., 1997; Hogarth, 2007; Walther et al., 

2002). Embora os impactos antropogênicos em manguezais possam ser atribuídos a uma 

variedade de diferentes atividades (Alongi, 2002), um dos mais comuns e mais importantes 

fatores de estresse deriva do escoamento de águas residuais não tratadas diretamente nos 

manguezais (Bartolini et al., 2009). Essas águas residuais podem ter várias origens, 

provenientes da criação de camarão (Pusceddu et al., 2011; Trott et al., 2004), atividades 

agrícolas (Meziane e Tsuchiya, 2002) e efluentes domésticos e industriais (Tam e Wong, 

1995; Yu et al., 1997).  

Alterações na estrutura da comunidade da meio- e macrofauna têm sido largamente 

utilizadas para identificar os efeitos de contaminação antropogênica em ambientes marinhos 

(Burton et al., 2001; Gray et al., 1990; Munawar et al., 2003; Pearson e Rosenberg, 1978; 

Somerfield et al., 1994). De acordo com Medina et al. (2007). Dependendo do nível e 

duração da poluição, mudanças na comunidade podem, teoricamente, resultar em: 

eliminação de espécies sensíveis devido aos efeitos tóxicos, (2) aumento de espécies menos 

sensíveis devido à diminuição da competição e (3) aclimatação (adaptação fisiológica). A 

estrutura da população, por sua vez, é ditada por parâmetros como o crescimento, as 

condições fisiológicas e o potencial reprodutivo, que podem ser mais ou menos sensíveis e 



53 

 

usados como uma rápida ferramenta para avaliar a saúde do ecossistema (Attrill e Depledge, 

1997). 

Caranguejos chama-marés (gênero Uca Leach, 1814), representam um dos mais 

característicos grupos de invertebrados associados a estuários tropicais e subtropicais e são 

representantes típicos da fauna de invertebrados dos manguezais ao longo da costa brasileira 

(Castiglioni e Negreiros-Fransozo, 2006). Esses caranguejos são componentes chave de 

manguezais (Cannici et al., 2009; Penha-Lopes et al., 2009a), pois comumente ocorrem em 

altas densidades (Coelho et al., 2004; Masunari, 2006) constituindo um componente 

significativo da biomassa macrofaunística da zona intertidal (Skov et al., 2002) e 

desempenham um papel importante nos processos ecológicos do ecossistema manguezal, 

principalmente devido às atividades de forrageio e escavação de tocas (Cannicci et al, 2008; 

Kristensen, 2008; Lee, 2008). Ao escavar galerias, os chama-marés contribuem com o 

processo de bioturbação, conduzindo matéria orgânica para a superfície do solo, 

incrementando a atividade microbiana e facilitando a remineralização de nutrientes, 

oxigenação e aeração do substrato (Kristensen, 2008), os quais parecem estimular também a 

produção de árvores do manguezal (Kristensen e Alongi, 2006; Litulo, 2006) e beneficiar 

organismos da meiofauna (Dittmann, 1996). 

Caranguejos chama-marés vêm sendo amplamente estudados no que diz respeito à 

reprodução (Bezerra e Mattheus-Cascon, 2007; Castiglioni e Negreiros-Fransozo, 2006; 

Christy e Salmon, 1984; Figueiredo et al., 2008; Litulo, 2006; Torres et al., 2009), 

comportamento (Crane, 1975; Hyatt, 1977; Robertson et al., 1980; Salmon, 1987), 

distribuição e abundância (Bezerra et al., 2006; Bezerra, 2009; Bezerra e Matthews-Cascon, 

2006; Crane, 1975; Jordão e Oliveira, 2003), e sobre seu papel como engenheiros de 

ecossistemas (Bartolini et al., 2011; Kristensen, 2008; Penha-Lopes et al., 2009a), porém 

apenas recentemente espécies desse gênero têm sido usadas como potenciais indicadores de 
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poluição orgânica (Bartolini et al., 2009; Bartolini et al., 2011; Cannicci et al., 2009; Penha-

Lopes et al., 2009b).  

Na verdade, não existe uma clara compreensão da resposta de espécies chave no 

manguezal à contaminação de resíduos antropogênicos, principalmente porque efluentes do 

esgoto geralmente são uma mistura de diferentes tipos de contaminantes com variações 

espaciais e temporais (Penha-Lopes et al., 2011). Além disso, devido à grande complexidade 

do habitat, é difícil distinguir entre impacto antropogênico ou estresse natural como 

determinante da estrutura do ecossistema (Dauvin e Ruellet, 2009; Elliot e Quintino, 2007). 

Se por um lado a poluição dos manguezais compromete a saúde do ecossistema, por outro, 

uma descarga contínua de efluentes em manguezais parece favorecer os parâmetros 

populacionais e reprodutivos dos caranguejos chama-marés, principalmente devido ao 

grande input de matéria orgânica, aumentando a concentração de microalgas e bactérias, 

principal fonte de alimento desses caranguejos (Cannicci et al, 2008; Cannici et al., 2009; 

Kristensen e Alongi, 2006; Penha-Lopes et al., 2009b). De fato, o entendimento sobre as 

consequências do enriquecimento orgânico sobre os parâmetros populacionais e 

reprodutivos do gênero está ainda no início, se fazendo necessário mais esforços para chegar 

a conclusões mais precisas. 

O objetivo desse trabalho foi examinar o quanto a eutrofização altera a estrutura da 

população do caranguejo chama-maré Uca leptodactyla, e, portanto se parâmetros 

populacionais e reprodutivos desse caranguejo podem ser usados como confiáveis 

biomonitores de poluição orgânica em manguezais. Isso permitirá testar a hipótese central de 

que áreas eutrofizadas beneficiam os parâmetros populacionais (densidade, tamanhos 

máximos) e reprodutivos (fecundidade, fertilidade potencial, perda de embrião, período 

reprodutivo, maturidade sexual) do caranguejo chama-maré. 
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2. Material e métodos 

2.1. Área de estudo e amostragem 

As coletas foram realizadas mensalmente de Agosto de 2011 a Julho de 2012 no 

mediolitoral durante as marés baixas de sizígia, em seis áreas estuarinas ao longo da costa 

do estado de Pernambuco, nordeste do Brasil (tabela, 1; Fig. 1). As áreas foram escolhidas 

através de informações prévias sobre a sua qualidade ambiental: 4 áreas foram consideradas 

não-eutrofizadas ou controle (Paripe, Ipojuca-Merepe, Maracaípe e Mamucabas) e 2 áreas 

foram definidas como eutrofizadas (Timbó e Bacia do Pina) apoiando-se nos resultados de 

Brainer (2013). 

 

Tabela 1. Área de estudo e principais fontes poluidoras (CPRH, 2006). 

Área de estudo (coordenadas) Interferência antrópica 

Paripe                 

(07°48’38.76”S/34°51’23.28”W) 

Pescaria de subsistência, a ação antrópica é mínima. 

Timbó                

(07°51’18.72”S/34°50’33.96”W) 

Recepção de efluentes domésticos e industriais, ocupação 

urbana, pescaria. 

Bacia do Pina         

(08°5’27.0”S/34°53’11.64”W) 

Ocupação urbana, recepção de efluentes domésticos e 

industriais. 

Ipojuca-Merepe 

(08°24’39.66”S/34°58’28.62”W) 

Monocultura de cana-de-açúcar, complexo portuário de Suape, 

ocupação urbana. 

Maracaípe          

(08°32’21.42”S/35°00’21.72”W) 

Turismo. 

Mamucabas        

(08°46’41.81”S/35°06’27.46”W) 

Atividades agrícolas. 
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Fig. 1. Localização das áreas estudadas ao longo da costa do estado de Pernambuco, Nordeste do Brasil. 
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Para captura dos chama-marés, cinco réplicas de sedimento foram aleatoriamente 

amostradas, em cada uma das seis áreas, com um corer retângular de 25 cm x 25 cm, 

enterrado 30 cm no sedimento e peneirado em malha de 2 mm de abertura. Os indivíduos 

coletados foram contados, sexados checando o abdômen e a presença do maior quelípodo no 

caso dos machos e, logo após, liberados em campo, com exceção das fêmeas ovígeras que 

foram transportadas para o laboratório e preservadas em formol 4%. Ainda em campo, 20 

indivíduos de cada sexo foram coletados manualmente, os quais tiveram a largura da 

carapaça (LC) medida com auxílio de um paquímetro digital (0,01 mm de precisão), para 

estimativa de tamanhos máximos. 

2.2. Parâmetros reprodutivos 

Período reprodutivo foi definido pelo intervalo de tempo no qual as fêmeas ovígeras 

são encontradas na população (Cobo, 2002) durante o período de coleta. De acordo com o 

critério usado por Kensler (1967), tamanho de maturação das fêmeas (LC50), foi 

determinado pelo tamanho em que 50% das fêmeas ovígeras estão inclusas, e calculado 

segundo equação descrita por Penha-Lopes et al. (2011). 

Fecundidade foi estimada pela contagem de ovos no estágio inicial de 

desenvolvimento (estágio I), enquanto fertilidade potencial foi calculada baseado no número 

de ovos nos estágios finais de desenvolvimento (estágio III). Perda de embrião corresponde 

à diferença no número de ovos entre o estágio III de desenvolvimento e o estágio I (Penha-

Lopes et al., 2009b). A separação e contagem dos ovos, assim como a determinação dos 

estágios de desenvolvimento dos embriões, seguiu a metodologia descrita por Litulo (2005a) 

com algumas modificações: para contagem dos ovos, os pleópodos das fêmeas foram 

colocados em placas de Petri cheias com água do mar, onde foi adicionado gradualmente 

uma solução de hipoclorito de sódio para facilitar a separação dos ovos. Todos os ovos 
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foram colocados em um becker com 100 ml de água do mar. Após agitação do becker, dez 

sub-amostras de 5 ml foram retiradas utilizando uma pipeta e colocados sobre uma placa de 

Dollfus, onde os ovos foram contados com a ajuda de um estereomicroscópio. O valor 

médio de cada sub-amostra foi, então, extrapolado para estimar o número total de ovos. 

2.3 Parâmetros ambientais e métodos analíticos 

As amostras para análise de proteínas, carboidratos, matéria orgânica total e 

pigmentos do microfitobentos foram coletadas em três réplicas da superfície (2 cm) do 

sedimento com corer cilíndrico. Proteínas e carboidratos foram coletados duas vezes durante 

o período de estudo (junho e novembro de 2013), enquanto matéria orgânica e 

microfitobentos foram coletados mensalmente ao longo do período. Potencial redox (Eh) foi 

mensurado a 2 e 10 cm do sedimento (no qual as leituras finais foram corrigidas pela adição 

do potencial +244 mV). Os índices de precipitação de cada área foram obtidos do 

Laboratório de Meteorologia de Pernambuco (ITEP-LAMEPE). Os métodos utilizados para 

determinar os parâmetros ambientais são apresentados resumidamente na tabela 2, e a 

informação detalhada da metodologia foi descrita anteriormente por Brainer (2013). 

 

Tabela 2. Métodos aplicados para mensuramento dos parâmetros ambientais. 

 

Parâmetro Método/Equipamento Referência 

Matéria orgânica total (%) Incineração Wetzel e Likens (1990) 

Clorofila-a e feopigmentos (µg.cm
-2

) Espectrofotometria Lorenzen (1967) modif. Colijn e Dijkema (1981) 

Proteínas (µg.g
-1

) BCA Smith et al. (1985) 

Carboidratos (µg.g
-1

) Fenol-Sulfúrico Dubois et al. (1956) modif. Gerchakov e Hatcher (1972)  

Potencial redox (mV) Eletrodo de Platina APHA (1989) 

Oxigênio dissolvido (mg.L
-1

) Oxímetro APHA (1989) 

Salinidade intersticial (psu) Refratômetro Littlepage (1998) 

Granulometria (%) Teor de silte-argila Suguio (1973) 

Temperatura (°C) Termômetro - 
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2.4. Desenho experimental e análise estatística 

As análises de densidades foram realizados em duas etapas devido à falta de dados 

na Bacia do Pina a partir de Janeiro de 2012: na primeira etapa, os dados foram analisados 

com todos os meses coletados, mas excluindo a Bacia do Pina. Na segunda etapa os dados 

foram analisados incluindo a Bacia do Pina, porém apenas nos meses de Agosto até 

Dezembro de 2011. 

O teste de Friedman, equivalente à ANOVA não-paramétrica com dois fatores, foi 

usado (uma vez que as variâncias foram heterocedásticas mesmo após transformação) para 

testar diferenças nas densidades e também na largura da carapaça de machos e fêmeas entre 

as 6 áreas ao longo dos 12 meses de coleta. O teste t pareado foi usado para comparar o 

tamanho da largura da carapaça (LC) de machos e fêmeas pareando-se os meses. Para 

verificar se a proporção sexual diferia de 1:1 foi usado o teste de Qui-quadrado. 

Fecundidade, fertilidade potencial e perda de embrião foram testadas com a Análise 

de Covariância (ANCOVA), usando largura da carapaça como covariável para retirar 

eventual efeito do tamanho na comparação entre os diferentes estuários quanto ao número de 

ovos que cada fêmea carrega. Nessas análises, devido à baixa frequência de fêmeas ovígeras 

encontradas em campo e para que o N pudesse ser estatisticamente significativo para 

permitir comparações, as fêmeas foram agrupadas nas duas classes de estuários: 

eutrofizados e não-eutrofizados ou controle. 

O teste de Regressão Simples foi utilizado para relacionar densidade total e LC de 

machos e fêmeas em relação às concentrações de clorofila-a, feopigmentos, proteínas, 

carboidratos e matéria orgânica total (indicadores do input orgânico). Salinidade, 

temperatura, potencial redox e oxigênio dissolvido foram correlacionados de forma 

exploratória com densidade total e LC de fêmeas e machos a fim de identificar alguma 
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relação entre as variáveis. Todos os resultados foram considerados estatisticamente 

significativos quando p < 0,05, com exceção das correlações exploratórias onde foi adotado 

p < 0,003 (0,003 = 0,05/número de correlações exploratórias; seguindo a correção de 

Bonferroni). 

3. Resultados 

3.1. Parâmetros ambientais 

Todos os parâmetros ambientais já foram discutidos anteriormente no capítulo 1, 

assim somente uma simples apresentação dos resultados é mostrada aqui. Temperatura e 

salinidade intersticial variaram muito pouco ao longo do período de coleta (tabela 3). 

Valores médios anuais de potencial redox variaram entre 225 mV no Maracaípe e 391 mV 

no Timbó a 2 cm de profundidade, e entre 55 mV no Paripe e 402 mV no Ipojuca-Merepe 

(tabela 3). O oxigênio dissolvido foi muito baixo na Bacia do Pina (2,83 ± 2,39 mg.L
-1

), 

porém foi relativamente maior nas demais áreas: 5,13 ± 1,41 mg.L
-1

 no Timbó, 5,2 ± 0,72 

mg.L
-1

 no Ipojuca-Merepe, 6,6 ± 1,45 mg.L
-1

 no Mamucabas, 6,7 ± 1,08 mg.L
-1

 no 

Maracaípe e 7,03 ± 2,17 mg.L
-1

 no rio Paripe (valores representam a média ± desvio padrão 

dos meses de Maio, Junho e Julho de 2012). No geral, silte e argila foram encontrados em 

proporções muito baixas (1,5% no Ipojuca-Merepe, 2,1% no Timbó, 3,1% na bacia do Pina, 

3,2% no Mamucabas e 4,8% no Paripe), com exceção do rio Maracaípe que alcançou 15,5% 

de silte e argila. 
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Tabela 3. Valores médios e variação mensal dos parâmetros medidos no sedimento em cada área de estudo. T = temperatura; Eh = potencial redox; Clor-a = Clorofila-a; 

Feop = Feopigmentos; MOT = Matéria orgânica total; na = não disponível. 

 

Mês 

T 

S 

Eh Eh  Clor-a   Feop   MOT  

 

T 

S 

Eh Eh  Clor –a  Feop   MOT  

 

T 

S 

Eh Eh  Clor-a   Feop   MOT  

(°C) (2 cm) (10 cm)  µg.cm-²   µg.cm-²   (%)  

 

(°C) (2 cm) (10 cm)  µg.cm-²   µg.cm-²   (%)  

 

(°C) (2 cm) (10 cm)  µg.cm-²   µg.cm-²   (%)  

                         Paripe             Timbó             Bacia do Pina         

Ago 26,5 32 263 21       6,83      20,31      0,84  

 

34 15 359 404       1,75      11,88      0,29  

 

31 34 387 437       6,49      13,74      0,27  

Set 29 34 38 3       2,99      26,60      0,56  

 

28 31 231 97       5,69        9,20      0,33  

 

29 36 357 415       2,23      17,08      0,36  

Out 34 37 306 243       1,23      17,99      1,11  

 

30 38 409 332       0,81        8,29      0,64  

 

33,5 35 407 467       2,04        5,39      0,43  

Nov 33 40 206 -75       2,42      22,53      1,10  
 

27 38 323 425       3,06        6,50      0,36  
 

30 36 389 369       1,92        6,19      0,35  

Dez 33,5 39 375 -72     16,21      15,08      1,28  

 

32 37 442 474       6,54        3,88      0,69  

 

31 35 413 464       2,32        6,04      0,30  

Jan 31,5 34 157 -15       8,18      20,04      1,05  

 

29 27 406 407       2,13      13,59      1,18  

 

34 34 354 368       1,99        2,32      0,37  

Fev 34,5 34 246 209       2,65      28,10      1,10  

 

34 32 428 284       2,23      11,04      0,36  

 

35,5 35 391 405       2,23      13,37      0,35  

Mar 34,5 36 34 -61       0,90        7,79      2,01  

 

34 37 397 320       1,66        5,71      0,61  

 

35 36 57 60       4,03        6,79      0,42  

Abr 35,5 37 431 88       2,65      14,50      0,96  

 

34,5 37 443 320       2,70        3,07      0,34  

 

35 37 416 429       2,46      13,96      0,45  

Mai 35 37 406 304       2,51      17,03      0,73  

 

31 37 382 340       2,89        2,48      0,25  

 

31 36 393 404       9,57        9,83      0,34  

Jun 31 34 363 -39       7,11      29,35      1,67  

 

32 32 487 506       4,93        8,08      0,35  

 

27 35 462 481       4,17        8,87      0,76  

Jul 32,5 34 na na       3,32      15,39      1,77  
 

28,5 19 na na       2,70      12,36      0,49  
 

32 34 na na       3,22      16,55      0,60  

Média 32,5 35,7 256,8    55,09        4,75      19,56      1,18  

 

31,2 32 391,5 355,36       3,09        8,01      0,49  

 

32 35,3 366 390,82       3,56      10,01      0,42  

                        

 

Ipojuca-Merepe 

     

Maracaípe 

     

Mamucabas 

    Ago 21 23,5 360 296       1,04        5,32      0,19  
 

26,5 30 26 -86       3,41        5,98      2,19  
 

31 32 381 396       1,66        0,86      0,49  

Set 29 35 403 381       1,52        4,70      0,25  

 

31,5 39 363 333       1,75      11,45      1,94  

 

32 34 385 394       0,62        3,27      0,40  

Out 30 38 337 381       0,85        4,39      0,36  

 

33 36 278 14       0,81      11,53      2,95  

 

33 38 398 364       1,33        4,81      0,87  

Nov 27 37 385 415       1,75        3,12      0,32  

 

32 40 300 95       0,28        9,62      2,14  

 

34 35 400 445       1,33        7,83      0,98  

Dez 29 35 369 406       3,32        3,15      0,52  
 

34,5 34 297 68       4,60        7,21      2,95  
 

32,5 39 209 -145       3,18        2,65      1,02  

Jan 30,5 36 364 383       1,56        1,39      0,59  

 

30,5 43 268 -24       2,46        8,38      2,76  

 

31 22 236 285       1,47        3,34      0,94  

Fev 33,5 32 na na       0,28        4,03      0,32  

 

33,5 36 na na       1,23        8,85      2,14  

 

37 36 411 436       0,81      11,32      0,98  

Mar 31,5 39 377 400       1,23        1,27      0,68  

 

33 39 -42 -53       0,95        5,89      2,76  

 

33 34 365 314       0,90        7,79      1,26  

Abr 31,5 36 382 419       0,90        3,31      0,51  
 

33 45 123 15       0,66        5,74      2,63  
 

37 37 385 400       0,38        3,14      0,89  

Mai 27 30 431 454       1,00        3,73      0,42  

 

29 40 391 332       0,95        5,16      2,49  

 

37 37 393 428       2,18        3,33      0,99  

Jun 31 31 488 487       2,99        1,10      0,52  

 

33 39 249 198       0,76        8,27      4,40  

 

31 31 445 463       0,52        7,09      0,94  

Jul 30,5 25 na na       2,70        7,55      0,51  

 

28,5 40 na na       0,43        5,09      2,95  

 

36 36 na na       0,95        8,81      0,91  

Média 29,3 33,1 389,6 402,2       1,60        3,59      0,43    31,5 38 225,3 89,2       1,52        7,76      2,69    33,7 34,3 364,4 343,64       1,28        5,35      0,89  
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Fig. 2. Concentração média anual (± desvio padrão) de clorofila-a e feopigmentos. Letras no centro das barras 

indicam semelhanças e diferenças significativas entre as áreas. 

 

 

Fig. 3. Concentração média anual de proteínas e carboidratos (± intervalo de confiança) nas áreas de estudo. 

 

Comparativamente, a concentração média anual de matéria orgânica (MOT) foi 

caracterizada por altos valores no rio Maracaípe (2,74 ± 0,62%), seguido pelos rios Paripe 

(1,17 ± 0,43%), Mamucabas (0,89 ± 0,23%), Timbó (0,50 ± 0,25%), Ipojuca-Merepe (0,44 ± 
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0,14%) e por último a Bacia do Pina com 0,42 ± 0,13% (tabela 2). A concentração média 

anual de clorofila-a (Fr = 28,94; p < 0,05) e de feopigmentos (Fr = 36,89; p < 0,05) foram 

significativamente diferente entre as áreas. Feopigmentos foram encontrados sempre em 

maiores concentrações do que clorofila-a (Fig. 2). A concentração média de proteínas variou 

de 5,88 ± 3,14 µg.g
-1

 no Maracaípe até 48,94 ± 39,55 µg.g
-1

 na Bacia do Pina. A concentração 

de carboidratos também foi superior na Bacia do Pina, na estação chuvosa (47,05 ± 43,93 

µg.g
-1

), porém no Mamucabas foi encontrada a menor concentração, com 10 ± 6,83 µg.g
-1 

(Fig. 3). 

3.2 Aspectos populacionais e reprodutivos 

Houve diferença significativa na densidade de caranguejos chama-marés entre 

estuários, independendo se a Bacia do Pina está inclusa (Friedman, Fr=16,49; p<0,006), ou 

não inclusa (Friedman, Fr=28,45; p<0,0001) na análise. Comparações a posteriori, mostram 

densidades significativamente maiores no rio Paripe em relação a todas as outras áreas 

(p<0,05) quando a Bacia do Pina é excluída da análise (Fig. 4a), e significativamente maior 

do que a Bacia do Pina e rio Maracaípe (p<0,05)  quando a Bacia do Pina é incluída na análise 

(Fig. 4b). A densidade ao longo dos meses variou significativamente (Friedman, Fr=23,07; p= 

0,017), mas o teste a posteriori localizou diferenças apenas entre setembro de 2011 e março de 

2012. 

Proporção sexual total foi significativamente diferente, com maior frequência de 

fêmeas do que de machos, no rio Paripe e Timbó (Qui-quadrado, χ²=24,9; p<0,0001 e 

χ²=33,03; p=0,0001, respectivamente) e maior frequência de machos no Ipojuca-Merepe (Qui-

quadrado, χ²=8,11; p=0,004). Nos demais estuários, não houve diferença significativa na 

proporção sexual (tabela 4). 
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Fig. 4. Densidade média (± desvio padrão) de Uca leptodactyla em cada área de estudo quando a Bacia do Pina 

não está inclusa (a) e está inclusa (b) na análise. Letras diferentes correspondem a diferenças significativas. 

 

*A densidade na Bacia do Pina corresponde apenas aos meses de Agosto/2011 a Dezembro/2012. 

 

A largura da carapaça mostrou diferenças significativas entre os estuários tanto para 

machos (Friedman, Fr=46,6; p<0,0001) como para fêmeas (Friedman, Fr=40,9; p<0,0001). 

No geral, para ambos os sexos, no rio Paripe e Bacia do Pina os chama-marés alcançaram 

tamanhos maiores em relação às outras áreas. Machos foram maiores que as fêmeas em todos 

Tabela 4. Número total, densidade média anual, proporção sexual e valor do p (Qui-quadrado para proporção sexual) 

de Uca leptodactyla em cada área de estudo. 

 

Área   Fêmeas Fêmeas Total de Densidade Proporção  χ² 

Machos Ovígeras Totais Indivíduos Ind.m
-2

 sexual Valor-p 

  N % N % N % N %     

Paripe 302 40,7 26 6 439 59,3 741 33,8 204 ± 74,2 1:0,69 <0,0001 

Timbó 167 36,4 6 2 291 63,6 458 21,8 124,2 ± 53,4 1:0,57 <0,0001 

Bacia do Pina  64 51,2 8 13 61 48,8 125 5,5 81,2 ± 24* 1:1,05 0,8580 

Ipojuca-Merepe  173 58,4 7 5,7 123 41,6 296 13,4 81,6 ± 29,1 1:1,40 0,0044 

Maracaípe 128 56,6 5 5 98 43,4 226 10,2 63,4 ± 21,4 1:1,30 0,0537 

Mamucabas 171 50,7 4 2,5 166 49,3 337 15,3 94,6 ± 53,1 1:1,03 0,8275 

Total  1005    56    1178    2183 100     
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os estuários, com exceção da Bacia do Pina, onde não houve diferença significativa (Teste-t, 

t=1,87; p=0,0874) na LC de machos e fêmeas (Fig. 5). Não houve variação temporal no 

tamanho de machos e fêmeas nos estuários (Friedman, Fr=17,07; p=0,1056 e Fr=5,1; 

p=0,9261, respectivamente). 

 

 

Fig. 5. Média da largura de carapaça (± erro padrão) de machos e fêmeas de Uca leptodactyla em cada área 

estudada. Valor de p representa significância da comparação da LC entre machos e fêmeas em cada estuário. 

Letras no centro das barras indicam semelhanças e diferenças significativas entre as áreas no seu respectivo sexo. 

 

Em todos os estuários o intervalo de captura de fêmeas ovígeras foi praticamente o 

mesmo, estando elas basicamente restritas aos meses com menores índices pluviométricos. Os 

menores índices pluviométricos foram encontrados entre os meses de setembro a dezembro de 

2011 e abril de 2012, e variaram semelhantemente em todas as áreas (Fig. 6). A maior 

frequência anual de fêmeas ovígeras foi encontrada na Bacia do Pina (13%), seguido pelo rio 

Paripe e Ipojuca-Merepe (ambos com 5,7%), Maracaípe (5%), Mamucabas (2,5%) e Timbó 

(2%) (tabela 4). 
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Fig. 6. Índice pluviométrico (linha pontilhada, representada pelo eixo secundário) e frequência mensal de fêmeas 

ovígeras de Uca leptodactyla ao longo do período de coleta em cada área estudada. 

 

Não houve perda de embrião significativa em áreas eutrofizadas (ANCOVA, F=0,088; 

p=0,769), nem em áreas controle (ANCOVA, F=2,689; p=0,116), com fêmeas carregando 

tanto ovos no estágio III como no estágio I em proporções relativamente iguais (ver definição 

de grupos de estuários que compõem áreas eutrofizadas e áreas controle na Discussão). 

Fertilidade potencial também não apresentou diferença entre as áreas eutrofizadas e controle 

(ANCOVA, F=0,06; p=0,799), com fêmeas carregando ovos no último estágio em proporções 

relativamente iguais. Já a fecundidade foi maior em áreas eutrofizadas (ANCOVA, F=5,37; 
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p=0,028), com fêmeas carregando mais ovos no estágio I nessas áreas, do que em áreas 

controle (Fig. 7).  

 

 

Fig. 7. Fecundidade e fertilidade potencial (± intervalo de confiança de 95%) de fêmeas de Uca leptodactyla em 

áreas eutrofizadas (Timbó e Bacia do Pina) e controle (Paripe, Ipojuca-Merepe, Maracaípe e Mamucabas). O 

valor de p indica significância estatística na fecundidade (Est I) e fertilidade potencial (Est III). 

 

No geral, houve diferença significativa na LC das fêmeas ovígeras entre as áreas 

(ANOVA, F=4,69; p=0,0015), observando-se um tamanho significativamente menor (Tukey, 

p<0,05) no Mamucabas (6,84 ± 0,57 mm) em relação ao Maracaípe (8,55 ± 0,95), Paripe 

(8,69 ± 0,82 mm), Timbó (8,73 ± 0,64 mm) e Bacia do Pina (8,95 ± 1,03). O Ipojuca-Merepe 

(8,14 ± 0,67) não apresentou diferença significativa (Tukey, p>0,05) na LC de fêmeas 

ovígeras comparado às outras áreas. O tamanho de maturação, calculado com base na LC em 

que 50% das fêmeas estão ovígeras, mostrou Mamucabas com o menor valor (6,76 mm), 

seguido pelo Ipojuca-Merepe (8,18 mm), Maracaípe (8,54 mm), Paripe (8,63 mm), Timbó 

(8,68) e Bacia do Pina com 8,88 mm (Fig. 8). 
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Fig. 8. Tamanho de maturação (LC50%), calculado com base na função logística ajustada à proporção 

cumulativa de fêmeas ovígeras para cada área de estudo.  

 

A densidade total foi significativamente e positivamente relacionada com a 

concentração de clorofila-a (F=11,421; r²=0,740; p=0,028) e feopigmentos (F=10,968; 

r²=0,732; p=0,03). A LC de fêmeas foi significativamente e positivamente relacionada com 

clorofila-a (F=22,041; r²=0,846; p=0,010), proteínas (F=19,873; r²=0,832; p=0,012) e 

carboidratos (F=13,877; r²=0,776; p=0,021). A LC de machos foi significativamente e 

positivamente relacionada apenas com concentração de feopigmentos (F=8,142; r²=0,670; 
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p=0,046). Nenhuma das variáveis dependentes apresentou relação significativa com MOT 

(Tabela 4, Fig. 9) e nenhuma das correlações exploratórias foi estatisticamente significativa (p 

> 0,003). 

 

 

Fig. 9. Regressões estatisticamente significativas entre as variáveis independentes indicadoras do input orgânico 

(clorofila-a, feopigmentos, proteínas e carboidratos) e as variáveis dependentes (LC de machos e fêmeas e 

densidade total de Uca leptodactyla). 
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4. Discussão 

Estudos de impacto ambiental que envolve avaliações de alterações na fauna de 

invertebrados bentônicos são comumente utilizados (Bigot et al., 2006; Cannicci et al., 2009; 

Dauer et al., 2000; Pearson e Rosenberg, 1978; Penha-Lopes et al., 2009b; Penha-Lopes et al., 

2011), e têm sido considerados a ferramenta mais importante para estudos de impacto 

ambiental (Warwick, et al.,1990). No entanto, em ambientes altamente variáveis (como é o 

caso dos estuários), existe um problema quando se tenta determinar os efeitos das atividades 

humanas, pois comunidades estuarinas bentônicas respondem de forma parecida aos impactos 

antropogênicos e quando estes sistemas são naturalmente enriquecidos por matéria orgânica 

(Dauvin e Reullet, 2009; Elliot e Quintino, 2007). No presente estudo, nem todos os 

parâmetros populacionais e reprodutivos testados do caranguejo chama-maré Uca 

leptodactyla, refletiram claramente os diferentes níveis de eutrofização. 

Segundo Geisel (1972), populações que vivem em ambientes estáveis comumente 

apresentam uma proporção sexual de 1:1 ou levemente baseada em machos, enquanto 

populações que habitam ambientes inconstantes podem apresentar desvios em direção às 

fêmeas para maximizar o potencial evolucionário. Por outro lado, desvios dessa proporção 

pode ser resultado de diferenças na taxa de mortalidade (Johnson, 2003), métodos de 

amostragem (Montague, 1980) e diferentes taxas de predação (Spivak et al., 1991; Wolf et al., 

1975). Portanto, a maior proporção de machos no Ipojuca-Merepe (assim como proporções 

iguais nas outras áreas) e a maior proporção de fêmeas no Paripe e Timbó, no presente estudo, 

não parecem estar associado à qualidade do habitat. Da mesma forma, tendo em vista que 

estuários exibem naturalmente forte nível de variação, e Geisel (1972) restringe seus 

resultados apenas ao nível de heterogeneidade/inconstância ambiental, usar a proporção 

sexual como indicador de estresse antropogênico nessas áreas não é aconselhável. 
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A intensidade reprodutiva está fortemente associada com variações na temperatura, 

salinidade, disponibilidade de alimento, pluviosidade e fotoperíodo (Pinheiro e Fransozo, 

2002). Além disso, Sastry (1983) afirma que a maioria dos crustáceos bentônicos tropicais 

tende a reproduzir continuamente ao longo do ano comparado com espécies de latitudes mais 

altas. No entanto, várias espécies de Uca que ocorrem em áreas tropicais não se reproduzem 

de forma contínua (Costa e Negreiros-Fransozo, 2002; Colpo e Negreiros-Fransozo, 2004; 

Crane, 1975; Emmerson, 1994; Litulo, 2005b). É possível observar no presente estudo, uma 

forte sazonalidade no período reprodutivo em todas as áreas coletadas, com fêmeas ovígeras 

basicamente restritas aos meses com menores índices pluviométricos, apoiando a hipótese de 

que pluviosidade é, provavelmente, o mais importante parâmetro ambiental controlando a 

estação reprodutiva do chama-maré (Litulo, 2004). Esse resultado não corrobora com a idéia 

de que estação reprodutiva contínua é esperada em áreas com poluição orgânica, devido ao 

input orgânico favorecer a produção primária e abundância de detritos, as duas principais 

fontes de alimento de caranguejos (Penha-Lopes et al., 2009b; Penha-Lopes et al., 2011; 

Litulo, 2004). 

É comumente aceito que as fêmeas maduras possuam maiores tamanhos, o que 

permite transportar grandes massas de ovos (Penha-Lopes et. al., 2011). O índice de 

maturação mostra, na Bacia do Pina (área considerada “eutrofizada”), fêmeas alcançando a 

maturidade com tamanhos relativamente maiores, e no Mamucabas (área “controle”) com 

tamanhos menores. Isso sugere que em áreas eutrofizadas, devido à qualidade nutricional 

superior, as fêmeas ovígeras alcancem maior tamanho de maturidade sexual e, por isso, 

consigam transportar maior número de ovos, na primeira maturação sexual, em relação às 

áreas não-eutrofizadas, aumentando seu potencial reprodutivo. O input de detritos orgânicos, 

estimulação da produtividade primária, bactérias e microalgas parece ser uma ótima fonte de 

alimento, aumentando o tamanho máximo (Ali e Brendonck, 1993; Penha-Lopes et. al., 2011).  
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No entanto, transportar massa de ovos maiores pode não obrigatoriamente levar a um 

potencial de fertilidade também maior. A perda de embrião em crustáceos pode ser induzida 

por vários fatores, incluindo perda mecânica por abrasão, canibalismo, predação e parasitismo 

(Kuris, 1991) e mais recentemente têm sido considerada como proxy de perturbação 

antropogênica (Ford et al., 2003; Penha-Lopes et al., 2009b; Penha-Lopes et al., 2011). No 

presente estudo não foi observado perda de embrião significativa em áreas “eutrofizadas” 

quando comparadas a áreas “controle”.  Porém, a fecundidade foi significativamente maior 

em áreas impactadas, ao passo que não foi encontrado diferença na fertilidade potencial. Isso 

sugere que, apesar de não existir, estatisticamente, perda de embrião em áreas “eutrofizadas”, 

a fecundidade é maior e isso não se refletiu numa maior fertilidade potencial (indicando a 

existência ainda que não estatisticamente significativa de perda de embriões em áreas 

eutrofizadas). Ou seja, apesar das fêmeas ovígeras conseguirem fecundar e carregar uma 

maior quantidade de ovos em relação às áreas controle, a quantidade de embriões que podem 

ser potencialmente liberados no ambiente é igual nas duas áreas (“eutrofizadas” e “controle”) 

sugerindo que em áreas “controle” ocorre uma gestação mais eficiente. 

Tendo em vista que algumas áreas “controle” estudadas aqui são tão naturalmente 

produtivas quanto áreas “eutrofizadas”, e partindo do pressuposto de que o tamanho da 

ninhada está relacionado com a disponibilidade/qualidade do alimento (Penha-Lopes et al., 

2009b; Penha-Lopes et al., 2011), é possível também que a fecundidade maior em áreas com 

influência antropogênica também seja uma estratégia adaptativa, com fêmeas produzindo 

mais ovos para compensar a perda de embriões e não comprometer o seu sucesso reprodutivo. 

Machos maiores que fêmeas é um padrão bem documentado na literatura (Johnson, 

2003; Litulo, 2005a,b; Spivak et al, 1991) que também foi encontrado no presente estudo. Isso 

representa um importante dimorfismo sexual, onde as fêmeas de Uca podem ter reduzido as 

taxas de crescimento porque concentram seu orçamento energético no desenvolvimento das 
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gônadas, o que pode conduzir a um menor crescimento somático em relação aos machos 

(Johnson, 2003). Machos grandes têm maiores chances de obtenção de fêmeas para a cópula e 

de ganhar combates intraespecíficos (Christy e Salmon, 1984; Litulo, 2005b). 

Em áreas com influência humana, a alta abundância dos caranguejos chama-marés 

pode estar diretamente ligada ao input de nutrientes devido ao aumento de diatomáceas e 

bactérias no compartimento bentônico no qual eles se alimentam (Meziane e Tsuchiya, 2002). 

Cannici et al. (2009) encontraram maiores densidades de caranguejos chama-marés em 

ambientes impactados do Quênia e Moçambique em relação às áreas controle. Todavia, no 

presente estudo a densidade foi significativamente maior no Paripe (considerada uma área 

“controle”) em relação a todas as outras áreas, mostrando que a densidade de chama-marés 

não está associada necessariamente à poluição orgânica. As análises de regressão simples, no 

entanto, mostraram uma forte relação da densidade com clorofila-a e feopigmentos (Fig. 8) 

independente do nível de poluição da área, suportando a hipótese de que os efeitos das 

atividades humanas sobre a comunidade bentônica determinam muitas das mesmas 

características encontradas em sistemas naturalmente produtivos (Dauvin e Ruellet, 2009; 

Elliot e Quintino, 2007). 

Da mesma forma, a LC tanto de machos como de fêmeas também são melhor 

explicados pela produtividade do sistema do que pelo nível de eutrofização. Considerando que 

maiores tamanhos são encontrados no Paripe (área “controle”) e Bacia do Pina (área 

“eutrofizada”) e levando em consideração todas as comparações “a posteriori” entre os 

estuários (Fig. 4) não é possível afirmar que o tamanho dos caranguejos seja indicador de 

eutrofização, no presente estudo. Penha-Lopes et al. (2011) propõe que contaminação 

antropogênica fornece fonte de alimento suficiente para sustentar altas taxas de crescimento. 

No presente estudo, propomos que largura da carapaça (principalmente das fêmeas) está 

fortemente relacionada com as variáveis indicadoras de enriquecimento orgânico (clorofila-a, 
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proteínas e carboidratos no caso das fêmeas, e feopigmentos no caso dos machos, Fig. 8), seja 

ele natural ou antropogênico. Concentrações de proteínas e carboidratos fornecem um sinal da 

matéria orgânica produzida recentemente e são melhores indicadores da disponibilidade de 

alimento comparado com matéria orgânica total (Pusceddu et al, 2003; 2009). Dessa forma, é 

aceitável que LC não apresentasse relação com matéria orgânica total, e que evidencie uma 

forte relação com proteínas e carboidratos. 

De fato, é difícil entender as consequências do impacto humano sobre os chama-marés 

e sobre todo o ecossistema estuarino, pois essas áreas têm uma variabilidade natural elevada 

mostrando uma maior resistência ao estresse. Organismos que vivem nessas áreas estão 

evolutivamente adaptados a esse tipo de ambiente e podem tolerar os efeitos adversos e a 

variação de condições ambientais. Portanto, existe uma maior dificuldade em detectar sinais 

refletindo mudança antropogênica (Elliot e Quintino, 2007). A maioria dos parâmetros 

populacionais e reprodutivos de Uca leptodactyla nas áreas estudadas no presente trabalho 

parecem não ser influenciados pela eutrofização do ambiente, salvo fecundidade e tamanho de 

primeira maturação sexual. Esses resultados são parcialmente diferentes aos de outros autores 

que também utilizaram chama-marés como indicador de impacto antropogênico em estuários 

da África, encontrando efeitos na densidade, perda de embrião, período reprodutivo e 

frequência de fêmeas ovígeras (Penha-Lopes et al., 2009b; Cannici et al., 2009). Nossos 

resultados sugerem que Uca leptodactyla é uma espécie bastante sensível ao input orgânico, 

seja ele natural ou induzido, com efeitos diretos na densidade e tamanho dos indivíduos e que 

fecundidade e maturidade são parâmetros que realmente parecem responder bem à poluição 

orgânica. Dessa forma, as hipóteses que evidenciam uma resposta positiva dos chama-marés à 

contaminação orgânica (ou o uso deles como bioindicadores) precisam ser bem 

fundamentadas a fim de determinar quais parâmetros respondem realmente ao impacto, e o 

que é consequência da produtividade natural do habitat. 
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5. Conclusão 

Os resultados apresentados mostram que fecundidade e tamanho de maturidade sexual 

das fêmeas de Uca leptodactyla, são fortemente afetados pela poluição orgânica, apesar da 

maior fecundidade não significar vantagem quanto ao sucesso reprodutivo uma vez que isso 

não se refletiu na fertilidade potencial da espécie. Por outro lado, largura da carapaça e 

densidade responderam melhor à produtividade do ambiente do que estritamente ao nível de 

eutrofização. Dessa forma, a principal conclusão do presente estudo é que o caranguejo 

chama-maré Uca leptodactyla tem um forte potencial de ser utilizado como um indicador do 

enriquecimento orgânico e no biomonitoramento de áreas suspeitas de poluição orgânica. 

Porém, é preciso ter cuidado para não confundir as respostas do enriquecimento natural e do 

induzido. Assim, o presente estudo destaca a importância de separar o que é parâmetro 

indicador da condição natural do ambiente do que potencialmente seriam respostas causadas 

por perturbações antropogênicas, a fim de determinar os verdadeiros impactos do homem 

sobre o ecossistema. 
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