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APRESENTAÇÃO 

O principal propósito desta dissertação é oferecer aos 

interessados em geral, uma visão ampla sobre os isótopos estáveis 

e sua relação com o mercúrio na planície de inundação do alto rio 

Paraná. Neste sentido, serão apresentados em dois capítulos 

tópicos que incluem isótopos estáveis, biomagnificação, mercúrio 

entre outros. 

No primeiro capítulo foi realizada uma revisão da literatura 

sobre os temas abordados citando desde o histórico, definições, 

nomenclatura, utilizações, ocorrência, sua relação com o ambiente, 

chegando até ao estado da arte. O segundo capítulo é a parte mais 

aplicada, no qual está descrito o trabalho realizado na planície de 

inundação do alto rio Paraná sobre os isótopos estáveis e sua 

relação com a biomagnificação do mercúrio total em quatro 

espécies de peixe de importância comercial. 

Por fim, espera-se que este trabalho contribua com outros 

alunos e até mesmo pesquisadores. Pois, sabe-se que os dados 

sobre esses temas são escassos e a maioria dos que existem são 

provenientes do exterior e de ambientes marinhos refletindo uma 

realidade diferente da nossa.  
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1. CAPÍTULO 1 

1. MERCÚRIO 

1.1 Histórico  

 

 O termo mercúrio corresponde a uma homenagem ao planeta Mercúrio. 

Aristóteles chamava ao mercúrio “prata líquida” e Dioscórides denominava este 

elemento “água de prata”, o que justifica o nome latino do mercúrio: hydrargyro 

(hydro = água e argyros = prata). O mercúrio já era conhecido na Antiguidade 

pelos chineses e indianos, sendo utilizado como medicamento. Os fenícios 

usavam-no no processo de amalgamação do ouro em 2700 A.C., sendo 

encontrado também em túmulos egípcios que datam desta mesma época 

(Boening, 2000; Lindestrom, 2001; Baird, 2002). 

O principal minério do mercúrio utilizado pelos povos da antiguidade era 

uma pedra vermelha, o cinábrio (HgS). Este era aquecido e condensado para 

obtenção do mercúrio metálico. O mercúrio era usado como corante em tintas, 

nas pinturas de objetos de argila e faciais, processos de amalgamação e na 

alquimia. Os antigos também faziam uso terapêutico do mercúrio como no 

tratamento de males dos olhos, ouvidos, pulmões e intestinos. Era usado 

também para prolongar a vida, como afrodisíaco e na fabricação de pomadas 

(Azevedo, 2003). 

Em 1925 pesquisas tentavam a transformação de mercúrio em ouro com 

a finalidade de estudos sobre as estruturas internas dos átomos. Países como 

a ex-União Soviética, Espanha, México e Argélia em 1945 utilizavam 

compostos de mercúrio como germicida e também em lâmpadas de vapor de 

mercúrio para a iluminação pública (Lee, 1997). 

Por volta de 1950, no Japão, tornou-se conhecido o primeiro episódio 

grave de contaminação por mercúrio. O caso que ficou conhecido como 

desastre de Minamata, ocorreu devido a indústria de cloretos Chisso Co. lançar 

efluentes contaminados por mercúrio na baía local (Lacerda, 1997a; Kudo & 

Turner, 1999). A partir de 1953, começaram os primeiros casos humanos da 

doença provocada pelo mercúrio, porém a epidemia de envenenamento não 

chamou a atenção das autoridades de saúde pública até 1956 (Mitra, 1986). Só 

no primeiro ano foram computados 52 pessoas com a doença e 17 mortes. O 
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número de pacientes aumentou e em fevereiro de 1958, registrou-se pela 

primeira vez casos de origem congênita (Lacerda, 1997a). A contaminação por 

mercúrio é tão danosa, que neste evento em Minamata, foram contaminadas 

seis mil pessoas e todas elas vieram a óbito num período que variou de 20 dias 

a 4 anos desde a contaminação (Rímoli, 1988).  

Depois disso alguns outros casos de contaminação tornaram-se 

conhecidos. Por volta de 1966 ocorreu envenenamento pela ingestão de 

pescado em Niigata (Japão) (Bakir et al. 1973; Mitra, 1986), e nesta mesma 

data a Guatemala sofreu com o trigo contaminado, onde suas sementes eram 

tratadas com mercúrio antes da distribuição aos agricultores. Um surto similar 

ocorreu no Paquistão, em 1969 (Bakir et al. 1973). Outros casos conhecidos de 

intoxicação e contaminação por mercúrio, envolvendo tanto populações 

humanas quanto animais, ocorreram no Canadá em 1940, Brasil entre 1965/66 

e Estados Unidos em 1971 (SEMA, 1989). 

Embora o uso industrial do mercúrio tenha sofrido reduções, 

recentemente, devido a um controle mais efetivo, altas concentrações ainda 

estão presentes nos sedimentos associados a aplicações industriais deste 

metal (Boening, 2000). Com o passar dos anos, houve um considerável 

decréscimo na utilização de fungicidas à base de compostos mercuriais, porém 

continuam sendo usados no tratamento de bulbos e sementes, 

desempenhando um papel importante como fonte de mercúrio em cadeias 

tróficas (W.H.O., 1989; W.H.O., 1990). Atualmente, o mercúrio é considerado 

uma substância perigosa, sendo regulado nos Estados Unidos pela EPA 

(Environment Protection Agency) e no Brasil pela NR – 15 (Norma 

Regulamentadora do Ministério do Trabalho e Emprego), que estabelece um 

limite de exposição de 0,04mg/m3 para uma jornada de 48h semanais. 

 

1.2 Características físico-químicas 

 

O mercúrio se apresenta em estado líquido, em temperatura ambiente e 

a 00C por conter uma energia de ionização muito alta. Não apresenta odor e 

em seu estado sólido é mole e dúctil. Além do seu estado elementar (mercúrio 

metálico), ele pode existir em duas formas oxidadas: íon mercuroso e íon 

mercúrico. Na forma orgânica, o mercúrio apresenta-se ligado covalentemente 
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a um ou dois radicais orgânicos, sendo o metilmercúrio e o dimetilmercúrio os 

mais comuns (Lee, 1997; Azevedo, 2003). É um metal prateado, móvel, 

brilhante com alta densidade específica, que reage com muitos metais 

formando amálgamas. Não reage com ferro, é praticamente insolúvel em água 

e forma compostos explosivos com amônia, várias aminas, acetileno e ácidos 

(Pires et al. 1988). 

Aspectos únicos e propriedades físico-químicas pouco comuns fizeram 

com que o mercúrio tivesse historicamente diversas aplicações. Sua expansão 

uniforme de volume ao longo de uma ampla faixa de temperatura e elevada 

densidade o tornam elemento ideal para instrumentos de medidas físicas e 

sistemas elétricos de pequeno e grande porte (Valle, 2005). 

 

1.3 Ocorrência e Ciclo Biogeoquímico 

 

 O mercúrio ocorre normalmente, em pequenas concentrações, nos 

vários compartimentos da natureza: hidrosfera, litosfera, atmosfera e biosfera. 

Raramente é encontrado como elemento livre na natureza, estando 

amplamente distribuído em baixas concentrações por toda crosta terrestre. É 

encontrado em todo tipo de rocha, sendo mais frequente no calcário, arenito, 

serpentina, andesita, basalto, riolita, feldspato alcalino e quartzo (Azevedo, 

2003). 

A contaminação por mercúrio pode ter duas origens, a natural 

(desgasificação da crosta terrestre e vulcanismo) e a antropogênica (garimpo, 

rejeitos da indústria, pesticidas, fungicidas, queimadas, etc.), sendo esta última 

muito mais preocupante, pois lança no meio grandes quantidades de mercúrio 

de uma só vez (Yallouz, 2005). 

O conhecimento do ciclo biogeoquímico do mercúrio no ambiente é de 

grande importância para se entender o grau de toxicidade deste elemento e de 

seus compostos (Bisinoti et al. 2004). Assim, como as origens da 

contaminação, existem dois ciclos de distribuição e transporte do mercúrio no 

ambiente: um global e outro natural. O ciclo de alcance global compreende a 

evaporação do mercúrio pela desgasificação da crosta terrestre (incluindo 

áreas de terra e de água como rios e oceanos), a circulação atmosférica, seus 
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vapores e sua precipitação com as chuvas, retornam a terra e as águas. O ciclo 

local é favorecido pelas fontes antropogênicas de emissão de mercúrio e 

depende da metilação do mercúrio inorgânico (Azevedo, 2003). 

Tanto o mercúrio proveniente de fontes naturais quanto o liberado por 

fontes antropogênicas, podem sofrer transformações no meio ambiente. O 

ponto mais crítico sobre a utilização do mercúrio é que mesmo depois que este 

transfere-se de local ou se encerra, os processos de transformação continuam, 

constituindo uma grande ameaça para a população. Assim, os efeitos 

negativos associados a essa acumulação nos compartimentos ambientais 

também se arrastarão por longos períodos (Yallouz, 2005). 

 

1.4 O Mercúrio no Meio Ambiente 

 

 O mercúrio é um elemento natural, desta forma, não pode ser criado ou 

destruído, e a mesma quantidade que existe nos dias de hoje no planeta existia 

desde que a Terra foi formada. Várias pesquisas indicam que atividades 

naturais e antrópicas redistribuem esse elemento nos ecossistemas terrestres, 

atmosféricos e aquáticos com uma combinação complexa de transformações e 

transporte (Almeida, 2003). Suas reservas naturais são avaliadas em cerca de 

30 bilhões de toneladas (Azevedo, 2003). Está presente em todos os 

ecossistemas em pequena quantidade, mas tende a se concentrar por 

processos biológicos (Bisinoti et al. 2004).  

Estudos que investiguem a contaminação por mercúrio nos diferentes 

sistemas da biosfera são de grande interesse, existindo um amplo número de 

trabalhos que abordam este tema. Tem-se conhecimento da contaminação por 

mercúrio nos solos (Mailman & Bodaly, 2006; Friedli et al. 2008), nos 

componentes atmosféricos (Munthe et al. 2003; Fang et al. 2004; Shi Weng 

Fan et al. 2011), nos corpos aquáticos (Altindag & Yigit, 2005; Vishnivetskaya 

et al. 2011), em diversos organismos como vegetais: macroalgas (Coelho et al. 

2005); e animais, como pássaros (Saeki et al. 2000), crustáceos (Burger et al. 

2003; Hui et al. 2005; Coutinho, 2008) e peixes (Mol et al. 2001; Dias, 2008; 

Vidal, 2009). 
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1.5 Danos 

 

Estudos demonstraram que o mercúrio  inorgânico pode desencadear 

doenças imunológicas e autoimunes (Bigazzi, 1994; Silbergeld et al. 2000). A 

toxicidade do mercúrio varia para os seus diferentes compostos; a forma 

orgânica é extremamente tóxica, não apenas para o ser humano, mas para 

toda a biota. O metilmercúrio afeta o sistema nervoso e é  especialmente crítico 

para embriões (no caso de exposição pela mãe), bebês em lactação e crianças 

em desenvolvimento. O cérebro de fetos é mais afetado do que o cérebro de 

adultos (Clarkson et al. 2003). O metilmercúrio também pode ser nefrotóxico e 

causar úlceras e hemorragias gastrointestinais (Stohs & Bagghi, 1995; 

Gwalteney-Brant, 2002). Os principais sintomas associados à toxicidade por 

exposição ao mercúrio incluem tremor, vertigem, entorpecimento, dor de 

cabeça, cãibra, fraqueza, depressão, distúrbios visuais, tosse, inflamações 

gastrointestinais, queda de cabelo, náusea e vômitos (Baird, 2002). 

Em peixes, alguns sintomas da toxicidade do mercúrio são: prejuízo na 

coordenação e locomoção e perda de apetite. Altas doses de Hg em algumas 

espécies podem levá-las à morte (Wiener & Spry, 1996). Além disso, o 

mercúrio presente nos peixes não tem sua estrutura destruída pela fritura ou 

cozimento e, desta forma, quando ingerido, contamina também o homem 

(Baird, 2002). 

 

1.6 Bioacumulação 

 

 A bioacumulação é a propriedade que uma substância química tem de 

se acumular em tecidos de organismos vivos, pois  sua taxa de absorção é 

maior do que a de eliminação. A biomagnificação resulta de uma seqüência de 

etapas de bioacumulação que ocorrem ao longo da cadeia alimentar, isto é, 

está relacionado aos diferentes níveis tróficos das espécies (Storelli, 2005).  

O mercúrio pode se acumular na água, sedimentos e nos seres vivos 

(Förstner & Wittmann,1983). A acumulação do metal nesses componentes 

pode resultar em sérias mudanças ecológicas. Um dos resultados mais graves 

está na persistência e amplificação biológica na cadeia trófica (Ünlü & 

Gümgüm, 1993). O mercúrio tem alta capacidade de biomagnificação (Gray et 
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al. 2002), por isso as espécies de peixe predadora e carnívora acumulam maior 

quantidade de mercúrio do que as espécies onívoras e herbívoras (Zhou & 

Wong, 2000). 

A alta concentração de mercúrio em peixes está relacionada com dois 

fatores principais: a poluição dos componentes do ambiente aquático (Olivero & 

Solano, 1998), e as peculiaridades na alimentação de cada espécie (Campbell 

et al. 2003). Segundo a maioria dos estudos (Ikigura & Akagi, 1999), a 

acumulação do mercúrio nos peixes está principalmente correlacionada com a 

poluição dos sedimentos. O nível de acumulação do mercúrio em peixes 

aumenta significativamente quando o metal se encontra na forma de metil-

mercúrio (Ulhich et al. 2001).  

A concentração de mercúrio nos músculos dos peixes predadores pode 

superar o valor limite estabelecido pela Organização Mundial de Saúde 0,5 g 

g-1 ainda em bacias não poluídas (W.H.O., 1991). A biomagnificação do 

mercúrio em peixes está expressa na correlação positiva entre concentração 

de mercúrio, idade e posição trófica dos exemplares. No entanto, não existe 

entendimento claro entre os cientistas de qual parâmetro relacionado à idade é 

mais representativo deste processo, ou seja, peso ou comprimento do corpo 

(Monteiro & Lopes, 1990). 

 Estudos envolvendo isótopos estáveis e concentração de mercúrio estão 

se tornando mais comuns (Nfon et al. 2009), pois os isótopos de δ13C e δ15N 

são uma ferramenta eficiente e confiável em ecologia, nos estudos do fluxo de 

energia, estrutura da teia trófica e na análise da biomagnificação de mercúrio 

nos sistemas aquáticos (Campbell et al. 2005a, b; Colaço et al. 2006; Dehn et 

al. 2006). Desta forma, estudos desta natureza tornam-se importantes, 

auxiliando a compreender a biomagnificação deste metal, e assim ajudar os 

órgãos competentes a tomarem as devidas medidas de precaução e, se for o 

caso, remediação das áreas afetadas. 

  

2. ISÓTOPOS ESTÁVEIS 
2.1 Histórico 

 

Isótopos são espécies atômicas de um mesmo elemento químico que 

apresentam diferente número de nêutrons e mesmo número de prótons em seu 
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núcleo. Possuem, portanto massas distintas e números atômicos iguais. O 

termo “isótopo” vem do grego ISO (mesmo ou igual) e TOPOS (lugar), 

referindo-se ao fato de que ocupam o mesmo lugar na tabela periódica 

(Ducatti, 2007). A expressão “estável” significa que não emitem radiação 

(energia ou partículas subatômicas), ou seja, não alteram sua massa ao longo 

de sua existência (Martinelli et al. 2009). 

A utilização dos isótopos é relativamente nova nas pesquisas científicas, 

porém vem crescendo nos últimos anos. Os primeiros estudos ocorreram no 

início da década de 50 por geoquímicos e paleo-oceanógrafos, que analisaram 

as condições climáticas do passado, os sistemas de expansão hidrotérmicos e 

a origem das formações rochosas (Lajtha & Marshall, 1994). 

Porém, o uso desta metodologia foi intensificado nos anos 80, através 

de uma melhor compreensão do assunto e com o desenvolvimento de 

equipamentos que auxiliam e facilitam as interpretações ecológicas (Pereira & 

Benedito, 2007). Os elementos carbono, nitrogênio, enxofre, hidrogênio e 

oxigênio (C, N, S, H e O) possuem mais que um isótopo, e a composição 

isotópica natural dos materiais pode ser medida, com elevada precisão, 

utilizando espectrômetro de massa (Peterson & Fry, 1987; Dawson & Brooks, 

2001). Assim, avanços nessa tecnologia têm aberto novas possibilidades para 

análises de materiais biológicos em estudos ambientais. 

 

2.2 Ocorrência 

 

Isótopos estáveis de interesse biológico como o C, H, O, N e S ocorrem 

naturalmente na atmosfera, hidrosfera, litosfera e biosfera (Ducatti, 2000) e, a 

sua abundância reflete a integração dos processos físicos e metabólicos do 

ambiente (Pereira & Benedito, 2007). Cada elemento apresenta um isótopo 

leve, em geral mais abundante (12C, 1H, 16O, 14N, 32S), enquanto que os 

isótopos que possuem massa atômica maior (13C, 2H, 17O, 18O, 15N, 33S, 34S) 

são mais raros (Ducatti, 2007). 

Abundância ou concentração isotópica (% de átomos de isótopo estável 

considerado) é a porcentagem de um isótopo em relação a todos do mesmo 

elemento que ocorrem naturalmente (Trivelin, 2009). Os isótopos são utilizados 
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a partir de padronizações calculadas com valores das amostras e de referência 

do ambiente natural (Rezende et al. 2008).  

 

2.3 Isótopos Estáveis de Carbono (δ13C) e Nitrogênio (δ15N) 

 

Os isótopos estáveis apresentam pequenas diferenças em propriedades 

termodinâmicas e em relação à quantidade de massa. Essas diferenças 

conduzem a distintas taxas de reações bioquímicas resultando em 

fracionamento na taxa de isótopos encontrados em um organismo relativo ao 

seu recurso utilizado, fazendo com que cada organismo apresente uma 

assinatura isotópica particular (Manetta & Benedito-Cecilio, 2003). Por isso, são 

utilizados em diversos tipos de estudos (Lajtha & Marshall, 1994): naqueles que 

envolvam migrações de animais; na determinação das fontes de alimento para 

consumidores em teias alimentares aquáticas ou terrestres; na determinação 

de fontes de poluição; e, também, na reconstrução de dieta em estudos de 

paleoecologia (Hobson & Wassenaar, 1999).  

Em ecologia, os isótopos de carbono e nitrogênio são comumente 

utilizados em trabalhos de teias tróficas e fluxo de energia (Vanden-Zanden & 

Rasmussen, 2001). Autores como Layman et al. (2007) tentaram analisar a 

estrutura trófica de comunidades silvestres através dos isótopos estáveis; 

Ashley et al. (2010) utilizou os isótopos pra estudar a migração de patos; já 

Rezende et al. (2008) estudou o fluxo de energia em comunidades aquáticas, 

com ênfase em ecossistemas lóticos; Cloern et al. (2002) analisou a 

composição isotópica de plantas aquáticas e terrestres de uma baía estuarina 

em São Francisco; Jepsen & Winemiller (2002) analisaram em rios de 

diferentes produtividades a estrutura da cadeia através dos isótopos de δ13C e 

δ15N, na qual piscívoros de topo apresentaram valores de δ15N maiores em rios 

mais pobres em nutrientes do que em rios mais produtivos. 

O uso de análises de isótopos estáveis tem auxiliado a delinear e a 

melhor compreender a dinâmica das fontes de carbono e de seu fluxo entre os 

organismos produtores, consumidores e decompositores nas teias alimentares 

(Fry, 1988; Yoshioka et al. 1988; Hesslein et al. 1991; Neill & Cornwell, 1992; 

Forsberg et al. 1993). Análises de isótopos estáveis vêm sendo utilizadas com 

sucesso na tentativa de encontrar respostas para investigações acerca do fluxo 
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de matéria orgânica através da cadeia alimentar, nos estudos realizados em 

planícies de inundação (Martinelli et al. 1994; Mozeto et al. 1996; Albuquerque 

& Mozeto, 1997; Lopes, 2001; Belarmino, 2003; Manetta et al., 2003; Benedito-

Cecilio et al., 2004; Manetta, 2006;  Lopes et al., 2006; Lopes, 2007). 

Os isótopos estáveis apresentam variação pequena quando os 

consumidores utilizam a mesma fonte de alimento (Gu et al. 1997). Porém, o 

tipo da dieta, a forma da excreção (McCutchan Jr. et al. 2003), o tamanho dos 

organismos (Pinnegar & Polunin, 1999) e o hábitat (France & Steedman, 1996) 

são fatores relevantes que atuam na determinação dos fracionamentos 

isotópicos, e consequentemente na variabilidade isotópica dos animais. Os 

fracionamentos isotópicos ocorrem também diante da exposição à inanição ou 

baixa disponibilidade de alimento (Scrimgeour et al. 1995). É possível, ainda, a 

ocorrência de elevados fracionamentos diante da disponibilidade do alimento 

ser maior que a requerida pelos animais (McCutchan Jr. et al. 2003). 

De acordo com Post (2002), além das determinações das fontes 

alimentares, esta técnica pode prover uma contínua mensuração da posição 

trófica que integra a assimilação de energia ou o fluxo de massa através de 

todas as diferentes vias tróficas de um organismo. Assim, os diversos 

organismos das cadeias alimentares refletem exatamente os isótopos estáveis 

de carbono (δ13C) das suas fontes de energia, aumentando de 0,2 a 1‰ a cada 

nível trófico (Fry, 1988). O δ15N, por sua vez, exibe um enriquecimento de 2 a 

4‰ por nível trófico (Minagawa & Wada, 1984; Jepsen & Winemiller, 2002), 

sendo que seus valores, quando comparados àqueles dos produtores da base 

da cadeia alimentar, fornecem uma medida quantitativa e confiável da posição 

trófica dos organismos (Vander Zanden & Rasmussen, 1999).  Esse 

enriquecimento é conservado ao longo da teia trófica, podendo ser utilizado 

para traçar o fluxo de energia em sistemas onde existem vários tipos de 

alimentos com diferenças nos valores de δ13C (Manetta & Benedito-Cecilio, 

2003). Desta forma, o isótopo do carbono é utilizado para distinguir as fontes 

de energia terrestre, aquática ou marinha; enquanto o isótopo do nitrogênio é 

utilizado para a determinação da posição trófica a que uma determinada 

espécie pertence na teia alimentar. 
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2.4 Isótopos Estáveis e Poluentes 

 

A entrada de metais nos ambientes aquáticos e a subsequente 

bioacumulação e transferência trófica em teias alimentares é preocupante para 

o poder público e órgão regulamentador (De Forest et al. 2007; Arunakumara & 

Xuecheng, 2008). A capacidade que alguns poluentes apresentam de 

acumular-se e provocar efeitos tóxicos em humanos e animais silvestres está 

contribuindo para que sejam colocados na lista de substâncias de preocupação 

ambiental (USEPA, 1997; ATSDR, 2007a). 

Desta maneira, buscando entender como contaminantes atuam dentro 

da cadeia alimentar e qual o caminho do contaminante, desde a sua origem até 

o seu destino, foram realizados estudos que associaram o isótopo estável de 

nitrogênio ao contaminante. O fracionamento isotópico foi utilizado para estudar 

a biomagnificação e a transferência trófica de poluentes orgânicos nos 

sistemas aquáticos (Stapleton & Baker, 2003; Burreau et al. 2004; Tomy et al. 

2004; Bayen et al. 2005). 

Nfon et al. (2008), com o auxílio do δ15N estudaram a bioacumulação de 

poluentes orgânicos em teias tróficas do mar Báltico; Nfon et al. (2009) 

analisaram a dinâmica trófica de 14 elementos em uma teia pelágica; Coelho-

Souza et al. (2007) indicaram que existe uma relação positiva entre a 

concentração de mercúrio e o δ15N; já Gustin et al. (2005) sugeriram que as 

razões isotópicas de δ13C e δ15N podem indicar impactos humanos na 

concentração de mercúrio em tecido muscular de peixes. A utilização desta 

técnica é importante, pois a distribuição isotópica existente revela como os 

componentes do ecossistema estão conectados, sendo uma ferramenta muito 

importante em uma possível ação de profilaxia de substâncias nocivas ao meio 

ambiente e ao homem. 
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4. CAPÍTULO 2 

 

Variabilidade isotópica e sua relação na biomagnificação de mercúrio (Hg) 

em peixes da planície de inundação do alto rio Paraná 

RESUMO 

Com o objetivo de investigar alterações temporais na estrutura das 

cadeias alimentares de espécies de peixes de interesse comercial, na planície 

de inundação do alto rio Paraná, entre 1999 a 2010, decorrentes de impactos 

antrópicos, foram utilizadas duas ferramentas ecológicas: determinação de 

isótopos estáveis (13C, 15N) e análise de mercúrio total. Para tanto, neste 

trabalho, os dados foram coletados com técnicas de amostragem apropriadas 

para cada grupo de estudo. As espécies de peixes (Pseudolplatystoma 

corruscans; Pterodoras granulosus; Prochilodus lineatus; Schizodon borellii) 

selecionadas para são pertencentes a diferentes níveis tróficos. Os valores 

isotópicos obtidos indicaram que, ao longo dos anos, para as espécies em 

estudo, as macrófitas aquáticas do tipo C3 se tornaram a fonte mais explorada 

pelas espécies de peixes nos três subsistemas da planície de inundação do 

alto rio Paraná. Análises de mercúrio total (HgT) realizadas indicaram que não 

houve correlação entre o 15N e o HgT, nem biomagnificação deste metal na 

planície e que nenhuma das espécies estudadas ultrapassou o valor 

recomendado pela Agência Nacional de Vigilância Sanitária (ANVISA). 

Entretanto, é importante salientar que o mercúrio foi o único poluente avaliado, 

necessitando, portanto, que maiores investigações sejam realizadas entre os 

diferentes poluentes que possam conduzir a riscos à saúde ambiental e 

humana.  

Palavras-chave: Fontes de Carbono; Isótopos Estáveis de 13C, 15N; Posição 

Trófica; Contaminação; Cadeia Alimentar 
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5. INTRODUÇÃO  

A bacia do rio Paraná, e seus principais afluentes, representam um 

ecossistema fortemente impactado pelas mais diversas ações antrópicas. Os 

represamentos são os principais promotores de perdas na biodiversidade e de 

alterações nas características fisiográficas da região (UEM/Nupelia, 1999). O 

reservatório de Itaipu constitui-se em um exemplo da marcante alteração do 

ambiente sobre os componentes bióticos, em especial sobre a comunidade 

íctica (Agostinho et al. 1993; Benedito-Cecilio, 1994). Entretanto, a atividade 

pesqueira no reservatório atesta a relevância sócio-econômica da área para a 

comunidade ribeirinha que, em sua grande parcela, obtêm seu sustento da 

pesca.  

À montante do reservatório de Itaipu, encontra-se um remanescente da 

planície alagável do rio Paraná, a Área de Proteção Ambiental (APA) das Ilhas 

e Várzeas do rio Paraná. Esta área tem grande diversidade biológica e elevada 

relevância na manutenção dos estoques pesqueiros explorados, uma vez que 

corresponde ao ambiente responsável pelas condições indispensáveis ao 

recrutamento das espécies de maior porte, que sustentam a pesca na bacia e a 

desova de espécies forrageiras, as quais servem de alimento aos juvenis e 

adultos das espécies migradoras (Agostinho & Zalewski, 1996). Entretanto, é 

um segmento que não se encontra isento de impactos humanos.  

Atividades antrópicas, tais como o fechamento do reservatório de Porto 

Primavera, à montante, em 1998, promoveram variações diárias nos níveis 

fluviométricos naturais na área da planície de inundação do alto rio Paraná 

(Crispim, 2001). Alterações de nível influenciam, sobremaneira, a história de 

vida das espécies de peixes, pois compromete a disponibilidade de alimento, o 

período reprodutivo e as rotas migratórias (Agostinho et al. 2007). Ainda como 

efeito deste processo, espécies exóticas como os bivalves Limnoperna fortunei 

e Corbicula fluminea dispersaram-se em abundância nos vários subsistemas 

da planície, e outras, como a macrófita submersa Hydrilla verticilata, passaram 

a ter relevância cênica na paisagem, juntamente com as águas do rio Paraná, 

antes turvas em um sistema de elevada transparência.  

A região noroeste do estado, onde se insere a planície de inundação do 

alto rio Paraná, é impulsionada pelas políticas do biocombustível (etanol), 
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apresentando um expressivo aumento no cultivo da cana-de-açúcar 

(Montanher et al. 2010). Langowski (2007) ressalta que o cultivo de cana 

influencia diretamente a qualidade ambiental da região, já que aumenta as 

queimadas, a quantidade de defensivos agrícolas, além de diminuírem os 

bolsões de reservas florestais e áreas de preservação permanente. Langowski 

(2007) e Michelazzo et al. (2007) citam ainda que os poluentes gerados nesta 

cultura conseguem percorrer grandes distâncias, através dos corpos aquáticos 

e da volatilização dos gases, podendo assim contaminar ecossistemas inteiros 

e distantes do foco da contaminação, e contribuindo para a contaminação em 

escala local e regional. 

Além destes impactos, atividades como a pecuária, o cultivo de arroz 

irrigado, cultivo da cana-de-açúcar, a extração da Pfaffia (tubérculo usado na 

indústria de cosmésticos) e a mineração de areia que são exercidas 

diretamente na área de várzea causam elevada descarga de poluentes. Entre 

eles destaca-se o mercúrio, que é bioacumulativo no ecossistema local 

(Agostinho & Zalewski, 1996). A grande importância da contaminação mercurial 

se deve ao fato de o mercúrio ser um agente tóxico, de efeito acumulativo, 

ocasionando danos à saúde humana devido à acumulação progressiva e 

irreversível, como conseqüência da ingestão repetida de pequenas 

quantidades de alimento contaminado. Daí a necessidade de se monitorar os 

teores de mercúrio. 

A bioacumulação em organismos aquáticos resulta da entrada de 

contaminantes a partir da água (bioconcentração) e a partir do alimento 

(transferência trófica ou acumulação dietética) (McIntyre & Beauchamp, 2007), 

sendo esta última considerada a mais importante por muitos pesquisadores 

(Bruggeman et al. 1984; Thomann, 1989; Hall et al. 1997; Fisk et al. 2003; 

Borga et al. 2004). Neste caso, a ingestão nos níveis tróficos superiores 

resultaria em uma maior bioacumulação. A acumulação através da 

transferência trófica é chamada biomagnificação e consiste numa rede de 

processos de acumulação relacionada ao tempo e a dieta (McIntyre & 

Beauchamp, 2007). Segundo os autores, os fatores que podem influenciar a 

biomagnificação são: lipídios, posição trófica, sexo, idade e variação sazonal e 

espacial nas concentrações de contaminantes.  
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O mercúrio e os seus compostos são altamente tóxicos para o homem, 

ecossistemas e a vida silvestre. Predadores de topo, particularmente espécies 

de vida longa como peixe, aves e mamíferos têm sido reportados por acumular 

altos níveis de mercúrio e outros metais (Domi  et al. 2005; Dias et al. 2008). 

Em geral, o consumo de peixes e moluscos é o principal passo para a 

exposição humana ao mercúrio (Cardoso et al. 2009). O mercúrio é persistente 

e, no meio ambiente, pode transformar-se em metilmercúrio, sua forma mais 

tóxica e predominante encontrada nos tecidos de peixes, uma neurotoxina que 

pode biomagnificar mais que um milhão na cadeia alimentar aquática (Gustin et 

al. 2005; Dias et al. 2008). Mesmo aqueles ambientes distantes de fontes de 

poluição podem ter altas concentrações de mercúrio, porque o mercúrio 

inorgânico pode ser levado a longas distâncias pela atmosfera e ser metilado 

localmente (Sarica et al. 2005). 

Em ecotoxicologia, isótopos estáveis de nitrogênio têm sido utilizados 

para estudar a biomagnificação de pesticidas dentro de teias alimentares 

complexas (Fisk et al. 2003; Burreau et al. 2004; Tomy et al. 2004; Bayen et al. 

2005). Além disso, muitos estudos têm encontrado uma forte correlação 

positiva entre concentrações de mercúrio e composição isotópica de nitrogênio 

da biota em teias alimentares aquáticas (Cabana & Rasmussen, 1994; Caquet, 

2006).  Desta et al. (2006) e Tadiso et al. (2011) estudaram a biomagnificação 

do mercúrio e sua relação com o nitrogênio em lagos na Etiópia;  Nfon et al. 

(2008) e Nfon et al. (2009) estudou a bioacumulação e a dinâmica trófica de 

poluentes no mar Báltico; Atwell et al. (1998) analisou a biomagnificação do 

mercúrio no ambiente ártico. No Brasil, estudos correlacionando isótopos 

estáveis e biomagnificação em ecossistemas aquáticos continentais 

restringem-se a região amazônica (Castilhos & Bidone, 2000; Silva et al. 2005; 

Bastos et al. 2007). Portanto, devido às peculiaridades de cada ambiente, 

torna-se importante a realização destes estudos em diferentes locais. 

A compreensão de mecanismos de bioacumulação em teias alimentares 

é importante porque prediz quais teias ameaçam a saúde dos predadores que 

estão no topo da cadeia, incluindo o homem. Assim, a reconstrução de teias 

alimentares e, por conseguinte, dos caminhos da bioacumulação por 

contaminantes (Cabana & Rasmussen, 1994), podem modelar o transporte 

destes através do ecossistema (Fair & Heikoop, 2006). Desta forma, este 
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trabalho tem por objetivo a busca e a análise de informações ao longo do 

tempo, que demonstrem o fluxo de mercúrio sobre as cadeias alimentares 

deste ecossistema além de investigar as seguintes hipóteses: 1. está 

ocorrendo bioacumulação de aportes de mercúrio; 2. estes aportes estão 

alterando a estruturação trófica de peixes nos três subsistemas da planície de 

inundação do rio Paraná (rios Baía, Ivinhema e Paraná). 

 

6. METODOLOGIA 

6.1 Área de Estudo 

A planície de inundação do alto rio Paraná é formada por habitats 

aquáticos e terrestres que diferem quanto à morfometria, hidrodinâmica e grau 

de comunicação com o rio principal (rios Paraná, Baía e Ivinhema) (Thomaz et 

al. 1997). Variações nos fatores abióticos e bióticos promovem consideráveis 

mudanças nas características limnológicas e ciclagem de nutrientes em rios, 

canais e lagoas do ecossistema (Thomaz et al. 1991).  

Os ambientes de estudo, pertencentes a este ecossistema (22º 40’ a 22º 

50’ S; 53º 10 a 53º 40’ W) corresponderam aos subsistemas dos rios Paraná, 

Baía e Ivinhema (Figura 1). 

 

Figura 1 - Área de estudo na planície de inundação do alto rio Paraná. 



7 
 

6.2 Amostragem 

 

O trabalho baseia-se em dados obtidos em três períodos: de 1999 – 

2003 (Faria, 2007), 2006 – 2007 (dados não publicados) e 2009 – 2010 

(coletados neste trabalho).  

Foram analisados os isótopos estáveis de 13C e 15N de 364 amostras 

de músculo de quatro espécies de peixe de interesse comercial (P. corruscans, 

P. granulosus, P. lineatus e S. borellii), dos quais 114 foram coletados nos 

subsistemas Paraná, Baía e Ivinhema em 2000, 83 em 2006 e 167 em 2009 

(Agostinho et al. 2007). Para a captura, foram utilizadas redes de espera de 

diferentes malhagens ou arrastos. De cada exemplar, extraiu-se uma amostra 

de músculo (aproximadamente 2 cm2), próximo à base de inserção da 

nadadeira dorsal. Os trabalhos biométricos foram conduzidos no laboratório de 

Ecologia Energética do NUPELIA (Núcleo de Pesquisas em Limnologia, 

Ictiologia e Aqüicultura) na Universidade Estadual de Maringá (UEM). 

As fontes alimentares potenciais para os peixes foram constituídas de 4 

amostras, por ponto de coleta, e corresponderam ao POC (Carbono Orgânico 

Particulado), produtores primários (vegetação ripária, macrófitas aquáticas, 

gramíneas, perifíton e fitoplâncton) , invertebrados (zooplâncton e zoobentos) e 

sedimento. Amostras de POC foram obtidas com auxílio de recipiente plástico 

de 500ml e filtradas em filtros de fibra de vidro (submetidos à combustão a 

550oC durante 4 horas). Cada amostra de vegetação ripária, macrófita aquática 

(C3) e gramínea (C4) foi constituída de 5 folhas de diferentes exemplares da 

mesma espécie. As espécies de plantas vasculares amostradas foram as mais 

comuns em cada ponto de coleta (Campos & Souza, 1997). O perifíton foi 

obtido através da raspagem de pecíolos de macrófitas e filtrados em filtros de 

fibra de vidro (GFC-Whatman). Amostras de zooplâncton (cladóceros e 

copépodos calanóides filtradores) foram coletadas com auxílio de rede de 

zooplâncton (53m) e de bomba de sucção escovante. O zoobentos e o 

sedimento foi coletado com o auxílio de pegador tipo Petersen modificado e 

peneiras.  

Todas as amostras, devidamente identificadas, foram submetidas à 

secagem em estufa a 60oC (durante 72 horas) e maceradas até a obtenção de 

um pó fino e homogêneo, porém as amostras filtradas não foram maceradas e 
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sim somente submetidas à secagem. Amostras de aproximadamente 3 mg 

foram enviadas ao UC Davis Facility Stable Isotope – Davis, USA, para a 

determinação isotópica em espectrômetro de massa, de acordo com a 

expressão: 


13C = (Ramostra / Rpadrão ) -1 x 103 

onde: 

R = 13C : 12C 

Os valores das razões isotópicas foram expressos com a notação delta 

() e em partes por mil (‰), relativos ao padrão internacional PeeDee 

Belemnite (PDB) para o  δ13C e nitrogênio do ar atmosférico para δ 15N. 

A estimativa da posição trófica foi determinada através daquela proposta 

por Vander-Zanden et al. (1997), utilizando-se  2,3 ‰ entre os níveis tróficos 

(McCutchan et al. 2003): 

 

13,2/)( 1515  fontepeixepeixe NNPT 
 

Sendo δ15 N peixe é o valor isotópico médio de nitrogênio de cada peixe; δ 

15 N fonte é o valor médio do δ 15 N das fontes autóctones e alóctones; 2,3 ‰ o 

fracionamento por nível trófico (McCutchan et al. 2003). A constante 1 

representa um nível acima dos produtores. 

Para a estimativa das fontes isotópicas foi utilizado o pacote SIAR 

(Stable Isotopes Analysis in R) no programa computacional R. 2.11.1®. Este 

pacote utiliza dados isotópicos do consumidor, neste estudo representado 

pelas espécies de peixe, num modelo com inferência bayesiana para 

determinar os hábitos da dieta baseando-se na função de verossimilhança 

Gaussiana e na distribuição Dirichlet como priori (Parnell et al. 2010). Os 

pressupostos de normalidade para as fontes primárias e para o fator de 

fracionamento foram previamente testados. A principal função utilizada para 

geração do modelo é siarmcmcdirichletv4 e é calculada com base em três 

matrizes de valores isotópicos de carbono e nitrogênio. A primeira matriz é 

referente aos dados dos consumidores, a segunda, das fontes autotróficas e a 

terceira referente ao fracionamento isotópico para os produtores primários. Os 
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valores de fracionamento utilizados foram baseados no proposto por Post 

(2002).   

A distribuição a posteriori é gerada por meio do procedimento conhecido 

como MCMC (Markov chain Monte Carlo), um método de simulação 

estocástica. Neste procedimento foram realizadas 500.000 iterações e 50.000 

iterações iniciais descartadas (período necessário para eliminar o valor de 

dependência). Após a geração do modelo, duas representações gráficas 

distintas foram geradas, uma referente aos dados brutos dos valores isotópicos 

de carbono e nitrogênio tanto para consumidores quanto para os produtores e 

a proporção das contribuições das fontes no tecido muscular de cada espécie 

de peixe. 

Para a determinação da concentração de mercúrio, foram utilizadas 131 

amostras de quatro espécies de peixe (supracitadas) de importância comercial 

proveniente dos três subsistemas que abastecem esta região (Paraná, Baía e 

Ivinhema). Porém apenas três espécies e 38 amostras foram utilizadas, pois 69 

não atingiram o valor mínimo de recuperação e as demais apresentaram um 

valor da média PPB muito elevada (acima de 10), não atingindo assim 

condições específicas mínimas, ficando assim indisponíveis para a análise. As 

amostras de peixe passaram por um processo de digestão no qual foram 

submetidas a diferentes soluções, banhos-maria e descanso (overnight), para 

que depois fossem analisadas em um espectofotômetro de fluorescência 

atômica, em um equipamento PSA Millennium Merlin 10.025 no laboratório 

Eduardo Penna Franca da Universidade Federal do Rio de Janeiro (UFRJ). 

As análises ecotoxicológicas referentes aos dados da concentração do 

mercúrio foram realizadas no programa computacional Statistica 7.0® e foram 

representadas em gráficos do tipo “scaterplot” e a estatística descritiva foi 

utilizada na análise preliminar dos resultados obtidos. Primeiramente, os 

valores de mercúrio total (HgT) foram transformados em anti-log (Ln) para a 

linearização dos dados, em segundo foi realizado regressão linear e aplicado o 

teste de correlação de Spearman para identificar correlação  entre os valores 

de mercúrio total e δ15N.  
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7. RESULTADOS 

 

No subsistema do rio Paraná, para os três períodos estudados, as 

médias das assinaturas isotópicas das fontes foram similares. Porém quando 

comparado os valores isotópicos dos produtores, as gramíneas apresentaram 

valores distintos dos demais grupos (Figura 2). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 2. Valores isotópicos de δ
13

C e δ
15

N das quatro espécies de peixes e de suas 
respectivas fontes de carbono nos três períodos estudados (2000, 2006 e 2009) no subsistema 
do rio Paraná. FT: fitoplâncton; PR: perifíton; ZB: zoobentos; ZP: zooplâncton; VR: vegetação 
ripária; MA: macrófita aquática (C3); GR: gramínea; POC: carbono orgânico particulado; SED: 
sedimento. 
 

 Para P. corruscans, as fontes de carbono foram assimiladas em 

proporções diferentes. Esta espécie não foi coletada em 2000, em 2006 todas 

as fontes tiveram uma contribuição similar, com exceção das gramíneas (17%). 

Porém, em 2009, o carbono assimilado foi proveniente de três fontes principais: 
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macrófitas aquáticas (56%), zooplâncton (41%) e vegetação ripária (30%) 

(Figura 3).  

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3. Proporção em porcentagem da contribuição das fontes de carbono assimiladas para 
P. corruscans no período referente ao ano de 2006 e ao ano de 2009, para o subsistema do rio 
Paraná. FT: fitoplâncton; PR: perifíton; ZB: zoobentos; ZP: zooplâncton; VR: vegetação ripária; 
MA: macrófita aquática (C3); GR: gramínea; POC: carbono orgânico particulado; SED: 
sedimento. Os boxplots indicam o intervalo de credibilidade Bayesiano, 95% (cinza claro), 75% 
(cinza médio) e 50% (cinza escuro). 

 Pterodoras granulosus explorou as fontes de formas similares para os 

três períodos estudados, com exceção das macrófitas (40%) e do zooplâncton 

(29%) para o período de 2009. Apesar de não apresentar muita diferença 

quando comparada às demais fontes, as gramíneas apresentaram maior 

contribuição para esta espécie no período de 2006, a qual assimilou até 29% 

desta fonte (Figura 4). 
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Figura 4. Proporção em porcentagem da contribuição das fontes de carbono assimiladas para 
P. granulosus no período referente ao ano de 2000, ao ano de 2006 e ao ano de 2009, para o 
subsistema do rio Paraná. FT: fitoplâncton; PR: perifíton; ZB: zoobentos; ZP: zooplâncton; VR: 
vegetação ripária; MA: macrófita aquática (C3); GR: gramínea; POC: carbono orgânico 
particulado; SED: sedimento. Os boxplots indicam o intervalo de credibilidade Bayesiano, 95% 
(cinza claro), 75% (cinza médio) e 50% (cinza escuro). 

Em P. lineatus, observou-se mudança na exploração de recursos ao 

longo do tempo. Em 2000, a fonte mais assimilada foi gramíneas, seguida pelo 

perifíton e sedimento. Em 2006 todas as fontes foram assimiladas de forma 

parecida, porém a que mais contribuiu foi o fitoplâncton, com até 28% da 

composição deste peixe; e em 2009 macrófitas aquáticas, zooplâncton e 

vegetação ripária foram as fontes mais assimiladas (Figura 5). 
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Figura 5. Proporção em porcentagem da contribuição das fontes de carbono assimiladas para 
P. lineatus no período referente ao ano de 2000, ao ano de 2006 e ao ano de 2009, para o 
subsistema do rio Paraná. FT: fitoplâncton; PR: perifíton; ZB: zoobentos; ZP: zooplâncton; VR: 
vegetação ripária; MA: macrófita aquática (C3); GR: gramínea; POC: carbono orgânico 
particulado; SED: sedimento. Os boxplots indicam o intervalo de credibilidade Bayesiano, 95% 
(cinza claro), 75% (cinza médio) e 50% (cinza escuro). 

Para S. borellii, gramíneas foi o recurso menos assimilado em 2000 

(20%), passou a ser o mais explorado em 2006 (36%) e se tornou em 2009 o 

segundo recurso mais assimilado (31%), sendo precedido, neste ano, pelas 

macrófitas aquáticas (39%). Os demais produtores foram assimilados de forma 

semelhante para os três períodos estudados (Figura 6). 
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Figura 6. Proporção em porcentagem da contribuição das fontes de carbono assimiladas para 
S. borellii no período referente ao ano de 2000, ao ano de 2006 e ao ano de 2009, para o 
subsistema do rio Paraná. FT: fitoplâncton; PR: perifíton; ZB: zoobentos; ZP: zooplâncton; VR: 
vegetação ripária; MA: macrófita aquática (C3); GR: gramínea; POC: carbono orgânico 
particulado; SED: sedimento. Os boxplots indicam o intervalo de credibilidade Bayesiano, 95% 
(cinza claro), 75% (cinza médio) e 50% (cinza escuro). 

O subsistema do rio Baía apresentou similaridade quanto à contribuição 

de cada fonte para as espécies de peixe analisadas nos diferentes períodos de 

estudo. O grupo das gramíneas foi a fonte que apresentou valores mais 

discrepantes, ocorrendo um enriquecimento isotópico ao longo do tempo de 

estudo (Figura 7). 
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Figura 7. Valores isotópicos de δ
13

C e δ
15

N das quatro espécies de peixes e de suas 
respectivas fontes de carbono nos três períodos estudados (2000, 2006 e 2009) no subsistema 
do rio Baía. FT: fitoplâncton; PR: perifíton; ZB: zoobentos; ZP: zooplâncton; VR: vegetação 
ripária; MA: macrófita aquática (C3); GR: gramínea; POC: carbono orgânico particulado; SED: 
sedimento. 

Para o piscívoro P. corruscans, a utlização dos recursos em 2000 e 2006 

foi similar. Em 2000, a fonte mais assimilada foi o perifíton, com até 29% de 

contribuição, seguida do POC com 28%. Em 2006, perifíton contribuiu com até 

26%, sendo seguida por POC, gramínea e zoobentos com até 25% de 

assimilação. Em 2009, duas fontes se destacaram quanto a sua assimilação: 

macrófitas aquáticas e zooplâncton com até 66% e 31%, respectivamente 

(Figura 8).  

 

 

 

 



16 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 8. Proporção em porcentagem da contribuição das fontes de carbono para P. 
corruscans no período referente ao ano de 2000, ao ano de 2006 e ao ano de 2009, para o 
subsistema do rio Baía. FT: fitoplâncton; PR: perifíton; ZB: zoobentos; ZP: zooplâncton; VR: 
vegetação ripária; MA: macrófita aquática (C3); GR: gramínea; POC: carbono orgânico 
particulado; SED: sedimento. Os boxplots indicam o intervalo de credibilidade Bayesiano, 95% 
(cinza claro), 75% (cinza médio) e 50% (cinza escuro). 

Pterodoras granulosus foi amostrado somente em 2009 neste 

subsistema. A espécie utilizou de forma similar todos os produtores primários 

em estudo, porém a maior parte do carbono assimilado é proveniente das 

macrófitas aquáticas (Figura 9). 
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Figura 9. Proporção em porcentagem da contribuição das fontes de carbono assimiladas para 
P. granulosus no período referente ao ano de 2009 para o subsistema do rio Baía. FB: 
fitoplâncton; PR: perifíton; ZB: zoobentos; ZP: zooplâncton; VR: vegetação ripária; MA: 
macrófita aquática (C3); GR: gramínea; POC: carbono orgânico particulado; SED: sedimento. 
Os boxplots indicam o intervalo de credibilidade Bayesiano, 95% (cinza claro), 75% (cinza 
médio) e 50% (cinza escuro). 

 Para P. lineatus, em 2000, as fontes foram assimiladas de forma 

equilibrada. O fitoplâncton foi a fonte primária mais assimilada no ano de 2006, 

e a macrófita aquática, com uma contribuição de carbono de até 59%, foi o 

produtor mais explorado no ano de 2009 por esta espécie (Figura 10). 
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Figura 10. Proporção em porcentagem da contribuição das fontes de carbono assimiladas para 
P. lineatus no período referente ao ano de 2000, ao ano de 2006 e ao ano de 2009, para o 
subsistema do rio Baía. FT: fitoplâncton; PR: perifíton; ZB: zoobentos; ZP: zooplâncton; VR: 
vegetação ripária; MA: macrófita aquática (C3); GR: gramínea; POC: carbono orgânico 
particulado; SED: sedimento. Os boxplots indicam o intervalo de credibilidade Bayesiano, 95% 
(cinza claro), 75% (cinza médio) e 50% (cinza escuro). 

Schizodon borellii apresentou proporção semelhante na assimilação das 

fontes autotróficas ao longo dos dois primeiros períodos estudados. Para 2000, 

as fontes mais assiiladas foram perifíton e gramíneas com 28%, seguidos de 

zoobentos e POC com 27%. No segundo (2006), perifíton (28%), zoobentos 

(26%), gramíneas (25%) e POC (28%). No terceiro período (2009) este padrão 

de exploração se alterou, tendo como fonte mais assimilada as macrófitas 

aquáticas com até 33% de contribuição, as demais fontes foram utilizadas de 

forma semelhante (Figura 11). 
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Figura 11. Proporção em porcentagem da contribuição das fontes de carbono assimiladas para 
S. borellii no período referente ao ano de 2000, ao ano de 2006 e ao ano de 2009, para o 
subsistema do rio Baía. FT: fitoplâncton; PR: perifíton; ZB: zoobentos; ZP: zooplâncton; VR: 
vegetação ripária; MA: macrófita aquática (C3); GR: gramínea; POC: carbono orgânico 
particulado; SED: sedimento. Os boxplots indicam o intervalo de credibilidade Bayesiano, 95% 
(cinza claro), 75% (cinza médio) e 50% (cinza escuro) 

Seguindo o mesmo padrão observado para os demais subsistemas, no 

rio Ivinhema, a fonte autotrófica gramíneas apresentou os valores mais 

distintos, enquanto as demais fontes apresentaram valores semelhantes 

(Figura 12). 

 

 

 

2000 2006 

2009 



20 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 12. Valores isotópicos de δ
13

C e δ
15

N das quatro espécies de peixes e de suas 
respectivas fontes de carbono nos três períodos estudados (2000, 2006 e 2009) no subsistema 
do rio Ivinhema. FT: fitoplâncton; PR: perifíton; ZB: zoobentos; ZP: zooplâncton; VR: vegetação 
ripária; MA: macrófita aquática (C3); GR: gramínea; POC: carbono orgânico particulado; SED: 
sedimento. 

Neste subsistema, a espécie P. corruscans apresentou mudanças 

quanto à assimilação das fontes ao longo do período de estudo. Em 2000, as 

fontes mais assimiladas foram zoobentos (28%) e POC (27%), em 2006 foram 

vegetação ripária (34%), macrófitas aquáticas (34%) e fitoplâncton (33%), 

enquanto em 2009 não houve nenhuma fonte que se destacou em relação à 

contribuição para a espécie. (Figura 13). 
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Figura 13. Proporção em porcentagem da contribuição das fontes de carbono assimiladas para 
P. corruscans no período referente ao ano de 2000, ao ano de 2006 e ao ano de 2009, para o 
subsistema do rio Ivinhema. FT: fitoplâncton; PR: perifíton; ZB: zoobentos; ZP: zooplâncton; 
VR: vegetação ripária; MA: macrófita aquática (C3); GR: gramínea; POC: carbono orgânico 
particulado; SED: sedimento. Os boxplots indicam o intervalo de credibilidade Bayesiano, 95% 
(cinza claro), 75% (cinza médio) e 50% (cinza escuro). 

 

Pterodoras granulosus apresentou uma maior assimilação de zoobentos 

e POC no primeiro período de estudo e nos outros dois períodos a contribuição 

das demais fontes foi mais homogênea, sem destaque para uma fonte 

específica (Figura 14). 
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Figura 14. Proporção em porcentagem da contribuição das fontes de carbono assimiladas para 
P. granulosus no período referente ao ano de 2000, ao ano de 2006 e ao ano de 2009, para o 
subsistema do rio Ivinhema. FT: fitoplâncton; PR: perifíton; ZB: zoobentos; ZP: zooplâncton; 
VR: vegetação ripária; MA: macrófita aquática (C3); GR: gramínea; POC: carbono orgânico 
particulado; SED: sedimento. Os boxplots indicam o intervalo de credibilidade Bayesiano, 95% 
(cinza claro), 75% (cinza médio) e 50% (cinza escuro). 

Foi observado para P. lineatus que o POC (45%) foi a fonte autotrófica 

mais utilizada em 2000. Em 2006, as fontes mais assimiladas foram 

fitoplâncton, macrófitas aquáticas e POC. No último período de estudo, 

zoobentos e macrófitas foram as fontes mais assimiladas, com uma 

contribuição de até 31% e 26%, respectivamente. Destaca-se que para esta 

espécie, nos três períodos de estudo, gramíneas foi o recurso menos 

assimilado (Figura 15). 
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Figura 15. Proporção em porcentagem da contribuição das fontes de carbono assimiladas para 
P. lineatus no período referente ao ano de 2000, ao ano de 2006 e ao ano de 2009, para o 
subsistema do rio Ivinhema. FT: fitoplâncton; PR: perifíton; ZB: zoobentos; ZP: zooplâncton; 
VR: vegetação ripária; MA: macrófita aquática (C3); GR: gramínea; POC: carbono orgânico 
particulado; SED: sedimento. Os boxplots indicam o intervalo de credibilidade Bayesiano, 95% 
(cinza claro), 75% (cinza médio) e 50% (cinza escuro). 

As fontes mais assimiladas por S. borelli foram perifíton em 2000, 

fitoplâncton em 2006 e zoobentos em 2009 (Figura 16). 
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Figura 16. Proporção em porcentagem da contribuição das fontes de carbono assimiladas para 
S. borellii no período referente ao ano de 2000, ao ano de 2006 e ao ano de 2009, para o 
subsistema do rio Ivinhema. FT: fitoplâncton; PR: perifíton; ZB: zoobentos; ZP: zooplâncton; 
VR: vegetação ripária; MA: macrófita aquática (C3); GR: gramínea; POC: carbono orgânico 
particulado; SED: sedimento. Os boxplots indicam o intervalo de credibilidade Bayesiano, 95% 
(cinza claro), 75% (cinza médio) e 50% (cinza escuro). 

 

A posição trófica para o subsistema do rio Paraná calculada através do 

isótopo de nitrogênio está representada na Figura 17; nela é possível observar 

que os três subsistemas apresentaram variação na posição trófica das 

espécies. Destaca-se que no subsistema do rio Paraná, P. lineatus variou sua 

posição do quarto ao segundo nível trófico e Schizodon borellii tanto para o 

subsistema do rio Paraná quanto para o do rio Baía ocupou o primeiro e o 

terceiro nível trófico.  
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Figura 17. Posição trófica obtida do δ
15

N das espécies analisadas nos três períodos de estudo 
no subsistemas analisados. 
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Apesar da exploração da região noroeste do estado, nenhuma das 

espécies estudadas ultrapassou o valor recomendado pela Agência Nacional 

de Vigilância Sanitária (ANVISA), para o limite máximo de tolerância para o 

mercúrio total em peixes, que é de 1 mg kg-1 para espécies predadoras e 0,5 

mg kg-1 para espécies não predadoras e produtos da pesca (Figura 18). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 18. Valor médio de mercúrio (Hg) por peso das espécies (a) e por subsistemas (b) 
analisados. 

A partir da regressão linear realizada para o subsistema do rio Paraná, 

constatou-se que não existe correlação entre os valores de mercúrio total e os 

valores do nitrogênio para as espécies estudadas (P. granulosus; p= 0,2090; S. 

borellii; p=0,5266). O fator de biomagnificação do HgT do P. granulosus foi de -

0,072 e de -0,048 para S. borellii, enquanto o valor basal do HgT foi de 1,939 e 

2,352, respectivamente (Figura 19). 
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Figura 19. Correlação entre o Ln do mercúrio total (Ln HgT) e o valor do δ
15

N, para o 
subsistema do rio Paraná. 

No subsistema do rio Baía, a regressão realizada indica uma correlação 

positiva entre o mercúrio e o nitrogênio, ou seja, quanto maior o valor do 

isótopo de nitrogênio, maior é a concentração de mercúrio total encontrado no 

músculo da espécie analisada, porém devido ao pequeno número de amostras 

analisadas, não foi possível apresentar valores de p. Os valores do fator de 

biomagnificação e do valor basal de HgT do P. granulosus para este 

subsistema foi de 0,121 e 0,751, enquanto S. borellii apresentou 0,213 e 0,288, 

respectivamente (Figura 20).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 20. Correlação entre o Ln do mercúrio total (Ln HgT) e o valor do δ
15

N, para o 
subsistema do rio Baía. 
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Os valores entre o mercúrio e o isótopo estável de nitrogênio não 

apresentaram correlação para o subsistema do rio Ivinhema. Schizodon borelli 

tem uma tendência de correlação negativa, porém o valor do p= 0,8247, 

indicou significativamente que não existe uma correlação, apresentando 

valores de -0,054 para o fator de bioacumulação e de 2,08 para o valor basal 

de HgT. Para P. granulosus a situação foi quase a mesma, porém a tendência 

foi de correlação positiva, mas a correlação também não foi significativa (p= 

0,6784). O valor da biomagnificação foi de 0,042, enquanto o valor basal de 

HgT foi de 0,966 (Figura 21).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 21. Correlação entre o Ln do mercúrio total (Ln HgT) e o valor do δ
15

N, para o 
subsistema do rio Ivinhema. 

 

8. DISCUSSÃO 

 

 O conhecimento da estrutura e dinâmica das relações tróficas de um 

determinado recurso é um importante componente para elaborar efetivos 

planos de manejo que visem minimizar os impactos causados pela ação do 

homem (Bayley, 1989; Forsberg et al. 1993; Araújo-Lima et al. 1986). Os 

isótopos estáveis são considerados uma importante ferramenta no estudo 

dessa estrutura, auxiliando nos estudos de fluxos energéticos em cadeias 

alimentares e na ciclagem de nutrientes em ecossistemas terrestres e 

aquáticos (Lajtha & Michener, 1994; Pereira & Benedito, 2007).  
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 Neste estudo foi encontrada variação isotópica do carbono e do 

nitrogênio para todas as espécies estudadas. Na literatura, são apontados 

como as principais causas desta variação: características individuais, o 

tamanho dos indivíduos, o fracionamento isotópico, os tipos de tecidos 

analisados, qualidade da dieta e o turnover isotópico ou taxa de reposição (Fry 

et al. 1999; Johannsson et al. 2001; Overman & Parrish, 2001; Smit, 2001; 

Post, 2002). E, independente do padrão individual, a composição isotópica 

pode variar de acordo com a sazonalidade e locais onde os animais exploram 

suas fontes de energia (Fry & Arnold, 1982; Hesslein et al. 1993; Smith et al. 

1996). 

A partir dos resultados obtidos para os subsistemas estudados, 

observou-se que fitoplâncton, gramíneas, macrófitas aquáticas, perifíton, POC 

e zoobentos foram as fontes de carbono mais assimiladas pelas espécies de 

peixes analisadas. Esse resultado é corroborado parcialmente por Forsberg et 

al. (1993), que observou que para 34 espécies de peixes da região amazônica 

a principal fonte de carbono foi proveniente das plantas C3 (árvores da floresta 

alagada, macrófitas C3, perifíton e fitoplâncton). Casatti et al. (2003) evidenciou 

a participação expressiva das macrófitas C3 para Liposarcus anisitsi no rio 

Paraná e para a maioria dos peixes no Ressaco do Pau Véio, mostrando a 

importância deste grupo de plantas no estoque de nutrientes para os 

consumidores. Ela cita ainda que vegetação ripária e fitoplâncton são 

importantes na manutenção de espécies de peixe na planície. Hamilton et al. 

(1992), Lau et al. (2009) mostraram que as algas apresentaram importância 

trófica em contraposição à tradicional interpretação de que as cadeias 

alimentares de sistemas de áreas alagadas eram baseadas principalmente em 

detritos originários das plantas vasculares. A importância das algas na cadeia 

trófica em ambientes de planície de inundação foi comprovada por Araújo-Lima 

et al. (1986), Benedito-Cecílio et al. (2000) para a região amazônica e por Vaz 

et al. (1999), Manetta et al. (2003) e Lopes et al. (2007) para a planície de 

inundação do alto rio Paraná. 

Em outro estudo Delong & Thorp (2006) mostraram que, no rio 

Mississipi, a contribuição das fontes de carbono foi menor que 10% para 

material terrestre, de 10 a 25% para matéria orgânica dissolvida, 26 a 40% 

para algas bentônicas, de 41 a 60% para detritos e maior que 60% para 
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partículas de alga transportadas com a matéria orgânica. Mesmo com pouca 

contribuição, o material terrestre se faz importante. Gilling et al., (2009) apontou 

que a perda de vegetação ripária altera a estrutura de riachos, afetando desde 

a base até o topo da cadeia alimentar, March & Pringle (2003) e Brito et al. 

(2006) reforçaram esta idéia mostrando que o sombreamento causado pela 

vegetação ripária influencia diretamente a estrutura da cadeia.  

Entretanto, os resultados relacionados ao consumo de gramíneas (C4), 

apresentados neste trabalho contrariaram algumas pesquisas isotópicas 

realizadas no Brasil (Araújo-Lima et al. 1986; Forsberg et al. 1993; Vaz et al. 

1999; Benedito-Cecilio et al. 2000; Calheiros, 2003), que relataram pouca ou 

nenhuma importância na participação de carbono C4 na dieta dos peixes 

investigados. A baixa utilização de plantas C4 nas dietas dos consumidores tem 

sido justificada por apresentarem qualidade nutricional inferior (Caswell & 

Reed, 1976; Caswell et al. 1973; Barbehenn & Bernays, 1992) e baixa 

digestibilidade (Clapcott & Bunn, 2003). Por outro lado, Oliveira et al. (2006) e 

Lopes et al. (2007), em estudos realizados na bacia amazônica e na planície de 

inundação do alto rio Paraná, respectivamente, mostraram que as plantas C4 

tiveram uma importante participação na contribuição de carbono para as 

espécies estudadas. Acredita-se que a utilização destas plantas na bacia 

amazônica é decorrente da maior abundância das plantas C4 do que as plantas 

C3 durante o período de elevação das águas ou a incorporação indireta através 

da ingestão de insetos, moluscos e camarões que habitam as plantas C4 da 

área da coleta. Na planície do rio Paraná, a autora explica que a contribuição 

das plantas C4 pode ter sido decorrente da utilização seletiva e direta dessas 

plantas pelas espécies, ou pelo uso indireto através da assimilação de 

organismos consumidores dessas plantas, como fungos, bactérias e 

invertebrados zoobentônicos. 

Invertebrados bentônicos e POC contribuíram com o carbono assimilado 

pelas espécies estudadas. Lopes et al. (2007) mostrou que o zoobentos tem 

grande participação na alimentação de peixes detritívoros, confirmando que 

esses peixes são mais passíveis à ingestão e assimilação de organismos 

bentônicos, associado aos detritos, padrão similar evidenciado também por 

Fugi et al. (1996), Agostinho et al. (1997) e Hahn et al. (1997). Os 

invertebrados representam rico recurso alimentar com digestibilidade, energia e 
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proteínas superiores aos detritos (Bowen, 1987). Entretanto, Ahlgren (1990) 

demonstrou através de experimentos que peixes detritívoros são capazes de 

ingerir intencionalmente o detrito, que atinge grandes porcentagens na dieta 

quando os invertebrados encontram-se em baixa abundância. 

Foi encontrada variação nos níveis tróficos para as espécies estudadas 

nos diferentes ambientes. Esta variação está relacionada com o hábito 

alimentar e consequente plasticidade na dieta de cada espécie, associado com 

a diversidade de alimentos disponíveis na planície de inundação, o que 

possibilita a variação nos ítens consumidos de acordo com o ambiente. Para 

Benstead et al. (2006), a quantidade e a qualidade do alimento podem ser 

acentuadas entre os diferentes habitats que compõem o ecossistema. 

No subsistema do rio Paraná, P. corruscans ocupou o terceiro nível 

trófico (2006 e 2009); nos demais subsistemas, variou entre o terceiro e o 

quarto nível. Esta variação pode ser devido às características do ambiente, 

visto que os subsistemas do rio Baía e Ivinhema são considerados mais 

complexos quando comparados ao Paraná, oferecendo maior disponibilidade 

de alimento e causando variação isotópica (Lopes et al. 2007). 

Nos subsistemas do rio Paraná e Ivinhema, P. granulosus, onívoro, 

esteve no terceiro e quarto nível trófico e no rio Baía foi encontrado no segundo 

nível. Manteve-se nestes níveis provavelmente pela ingestão de moluscos 

bivalves. Segundo Takeda et al. (2005) há uma grande quantidade de bivalves 

invasores na planície de inundação do alto rio Paraná, passíveis, portanto, de 

consumo pela espécie. Silva et al. (2005) relatou que a dieta de P. granulosus 

foi composta, predominantemente, por Corbicula fluminea e outros moluscos 

no rio Paraná, entretanto, vegetais, insetos, peixes, frutos, sementes, detritos e 

sedimento também foram encontrados, explicando assim sua presença nesses 

níveis.  

No subsistema do rio Paraná, a posição trófica de P. lineatus variou do 

segundo ao quarto nível trófico, enquanto esteve no segundo e terceiro nível 

nos demais subsistemas. Essa amplitude trófica pode ser explicada pela 

assimilação de detritos finamente particulados, ricos em proteínas, como os de 

origem animal e/ou pela ingestão seletiva de invertebrados zoobentônicos, 

além da assimilação de bactérias ou fungos, que podem alterar a razão 

isotópica (Coffin et al. 1989; Faria et al. 2007; Lopes et al. 2007). 
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O subsistema do rio Ivinhema faz parte da reserva de preservação do 

Parque Nacional do Ivinhema, e, desta forma, não sofre ação antrópica direta, 

ocasionando menos alterações de hábitats. Isto, provavelmente, explica a 

ausência de variação dos níveis tróficos de S. borelli. As variações nos outros 

subsistemas podem estar relacionados com a dieta desta espécie que, apesar 

de classificada como herbívora, ingere microcrustáceos, peixes, algas e vegetal 

superior, preferencialmente (Hahn et al. 1997). Esta espécie pode ainda, como 

P. lineatus, ter assimilado bactérias e fungos da cadeia e, desta forma, ter 

alterado sua razão isotópica (Faria et al. 2007).  

Estudos realizados na Amazônia mostram que 40% da emissão de 

mercúrio na região é proveniente da vegetação (floresta e serrapilheira) e 60% 

é proveniente do solo (húmus e camada de 0 a 1cm) (Michelazzo et al. 2007). 

Coelho-Souza et al. (2007) mostraram que o mercúrio que entra nos corpos de 

água se acumula nas raízes das macrófitas, principal local de formação do 

metilmercúrio, forma mais tóxica do mercúrio. A razão entre isótopos estáveis e 

alguns elementos possibilita traçar o fluxo destes elementos na cadeia 

alimentar até a sua deposição no tecido animal (Guiguer et al. 2002; Harvey & 

Kitchell, 2000; Post, 2002).  

No presente trabalho não foi registrada biomagnificação do mercúrio nos 

peixes nos três subsistemas analisados. Nestes resultados, ao contrário dos 

encontrados na literatura, não foi observado correlação positiva entre o isótopo 

estável de nitrogênio e o mercúrio total. Muto et al. (2011) revelaram correlação 

positiva entre o mercúrio total e o isótopo estável de nitrogênio, indicando 

biomagnificação em duas teias tróficas, uma pelágica e uma bentônica. Nfon et 

al. (2009) também se depararam com a biomagnificação do mercúrio numa teia 

trófica pelágica no mar Báltico. 

Algumas suposições podem ser levantadas sobre as diferenças 

encontradas entre os resultados apresentados neste trabalho com os dados da 

literatura: 1) tamanho da área de estudo: como o local estudado é muito grande 

a quantidade de mercúrio no sistema é proporcionalmente pequena, 

contaminando de forma pontual os organismos aquáticos; 2) a bioacumulação 

depende de certas características físicas e químicas do meio e do metabolismo 

do organismo, características estas ainda não elucidadas; 3) está ocorrendo 

biodiluição.  
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A biodiluição consiste na excreção de uma substância que sofre 

acumulação. Isto ocorre quando as enzimas do organismo reconhecem os 

metais como proteínas, e desta forma, os metais passam a fazer parte do 

metabolismo do organismo e são excretados (Nfon et al. 2009). Entretanto os 

trabalhos de biodiluição encontrados são referentes ao alumínio, ferro, níquel, 

chumbo e cádmio (Winterbourn et al. 2000; Campbell et al. 2005; Colaço et al. 

2006; Ruangsomboona & Wongrat, 2006). 

Os resultados deste estudo apontam que as hipóteses formuladas; 1) 

está ocorrendo bioacumulação de aportes de mercúrio; 2) estes aportes estão 

alterando a estruturação trófica de peixes nos três subsistemas da planície de 

inundação do rio Paraná (rios Baía, Ivinhema e Paraná); foram rejeitadas, pois 

não foram identificadas bioacumulação de mercúrio e alterações da estrutura 

trófica em decorrência do mesmo, e sim por uma característica do ambiente, a 

dinâmica natural do meio. 

Por fim, considerando que todas as fontes alimentares investigadas 

tiveram participação com relativos graus de importância no fluxo de energia 

entre os peixes e os locais investigados e que atividades antrópicas têm 

promovido a devastação da fauna e da flora local, torna-se imprescindível a 

recuperação e conservação dessas fontes, para a manutenção da elevada 

biomassa desses peixes nos sistemas tropicais. Este trabalho analisou 

somente as concentrações de mercúrio nesses ambientes, porém é importante 

salientar que esta área sofre com variadas ações antrópicas. Desta forma, os 

subsistemas analisados podem estar contaminados por outros tipos de 

poluentes não abordados neste estudo, recomendando-se, desta maneira, 

mais estudos focados nesta área. 
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