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RESUMO 
 

As regiões estuarinas são de grande importância para as populações 
principalmente em função da diversidade de recursos naturais. Possuem grande 
riqueza ambiental, social e econômica, no entanto ao longo de décadas estão 
sujeitas aos impactos consequentes das atividades antrópicas. O presente estudo 
investigou o estuário do rio São Paulo, Baía de Todos os Santos, Bahia, Brasil 
caracterizando-o biogeoquimicamente e simulando um derramamento de petróleo 
laboratorial em mesoescala com as águas superficiais do mesmo. O objetivo foi 
observar a dispersão proporcionada pela formação de agregados óleo material 
particulado em suspensão (OSAs), a fim de utilizar os dados obtidos como 
ferramenta norteadora na prevenção de impactos ecotoxicológicos. Os resultados de 
caracterização apontam que embora a região possua funções ecológicas 
importantes, encontra-se impactada por atividades antrópicas ligadas às operações 
das indústrias petrolíferas e de outros segmentos, ocupação inadequada das suas 
margens e práticas portuárias que ocorrem na Baía de Todos os Santos (BTS). A 
degradação ocorrida pôde ser caracterizada por valores de oxigênio dissolvido 
variando entre 2,82 – 6,52 mgL-1, amônia, nas estações de amostragem 10 a 13 
variando entre 1,4- 1,667 mgL-1 , e nitrato, nas estações de amostragem 8, 16 e 17, 
variando entre 1,032 – 20, 458 mgL-1, ambos acima dos limites legais (0,70 mg L -1), 
pela concentração de metais associados ao material particulado em suspensão 
(MPS), que oferecem riscos aos ecossistemas e por concentrações de 
hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs) no MPS de origem antropogênica. 
Paralelo a isso, os resultados de formação do OSA indicam que as características 
das águas coletadas na estação P17 foi a que mais dispersou HPAs para a coluna 
d’agua (566.989,84 µg g-1). As características biogeoquímicas que mais 
influenciaram a formação do OSA foram as concentrações de clorofila a e 
salinidade. Em termos gerais houve maiores dispersões para a coluna d’agua, 
potencializando a biodegradação desses compostos pelos organismos 
hidrocarbonoclásticos, aumentando a ecotoxicidade para os organismos pelágicos, 
contudo diminuindo os impactos ecotoxicológicos associados a presença de HPAs 
aos organismos bentônicos. As exceções foram as estações: 2, 4, 7, 8, 14 e 18 que 
formaram OSA com flutuabilidade negativa e apresentam maiores ricos de impactos 
ecotoxicológicos para o substrato da região. A partir dos resultados encontrados, é 
possível sugerir que as áreas das estações de amostragem: 2, 4, 7, 8, 14 e 18 como 
prioritárias para aplicação de medidas protetivas em caso de acidente de 
derramamento de petróleo, embora as concentrações de HPAs de acordo com o 
ERM (NOAA) apresente riscos ecotoxicológicos em toda extensão do estuário. Os 
estudos de simulação para a formação dos OSAs apresentaram resultados 
relevantes tanto na previsão da dispersão de HPAs quanto como ferramenta 
norteadora na prevenção e mitigação de impactos ecotoxicológicos em ambientes 
estuarinos afetados por hidrocarbonetos.  
 
Palavras-chave: poluição, atividades antrópicas, ecotoxicologia, hidrocarbonetos 
policíclicos aromáticos (HPAs), metais, efluentes, petróleo 
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ABSTRACT 

 

The estuarine regions are of great importance to the populations mainly due to the 
diversity of natural resources. They have great environmental, social and economic 
wealth, but for decades they are subject to the consequent impacts of anthropic 
activities. The objective was to observe the dispersion provided by the formation of 
oil-suspended particulate material aggregates (OSAs), to use the data obtained as a 
guiding tool in the prevention of ecotoxicological impacts. The characterization 
results indicate that although the region has important ecological functions, it is 
impacted by anthropic activities related to the operations of the oil and other 
industries, inadequate occupation of its banks and port practices that occur in the 
Baía de Todos so Santos. The degradation occurred could be characterized by 
dissolved oxygen values varying between 2.82 - 6.52 mgL-1, ammonia, in the 
sampling stations 10 to 13 varying between 1.4-1667 mgL-1, and nitrate, in the 
stations of (0.70 mg L -1), due to the concentration of metals associated with 
suspended particulate matter (SPM), which present risks ecosystems and by 
polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) in SPM of anthropogenic origin. Parallel to 
this, the formation results of the OSA indicate that the characteristics of the water 
collected at station P17 was the one that most dispersed PAHs to the water column 
(566,989.84 μg g -1). The biogeochemical characteristics that most influenced the 
formation of OSA were the concentrations of chlorophyll a and salinity. In general 
terms, there were higher dispersions for the water column, potentiating the 
biodegradation of these compounds by hydrocarboclastic organisms, increasing the 
ecotoxicity for pelagic organisms, however, reducing the ecotoxicological impacts 
associated with the presence of PAHs to benthic organisms. The exceptions were 
the stations: 2, 4, 7, 8, 14 and 18 that formed OSA with negative buoyancy and 
presented higher rich of ecotoxicological impacts for the substrate of the region. 
From the results found, it is possible to suggest that the areas of the sampling 
stations: 2, 4, 7, 8, 14 and 18 as a priority for the application of protective measures 
in case of oil spill accidents, although PAH concentrations of accordance with ERM 
(NOAA) presents ecotoxicological risks throughout the estuary. The simulation 
studies for the formation of OSAs presented relevant results both in predicting the 
dispersion of PAHs and as a guiding tool in the prevention and mitigation of 
ecotoxicological impacts in estuarine environments affected by hydrocarbons. 
 
Keywords: pollution, anthropogenic activities, ecotoxicology, polycyclic aromatic 
hydrocarbons (PAHs), metals, effluents, petroleum 
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1   INTRODUÇÃO 
 

Os estuários compõem ambientes de transição entre regiões continentais e 

oceânicas, possuem água salobra e são bastante influenciados pelas variações de 

maré (KURUP et al., 1998; KIM; MONTAGNA, 2009). Nesses ambientes a água do 

mar é diluída pela água doce oriunda da drenagem continental (PRITCHARD, 1952; 

CAMERON; PRITCHARD, 1995), e devido a abundância de recursos naturais essas 

apresentam grande densidade populacional e volume considerável de atividades 

econômicas de cunho industrial (YAO, et al., 2016). Tais atividades degradam a 

qualidade desses ambientes, que são sensíveis e possuem notável função 

econômica, social e ambiental (SIQUEIRA et al., 2004; MORAES, 2007; OLIVEIRA; 

MARINS, 2011).  

Nessas regiões o material particulado em suspensão atua não somente como 

transportador de matéria orgânica, mas também de contaminantes. Essas partículas 

são constituídas de matéria orgânica e inorgânica, geralmente encontrados na forma 

de microflocos (EISMA, 1986). Alcançam os estuários, por exemplo, através de 

eventos de erosão causados pelas correntes na interface sedimento-água, ou por 

movimentação de massa associada a fontes fluviais, ou ainda podem ser oriundas 

da ressuspensão do sedimento depositado (TURNER et al., 1991; DYER, 1995; 

BIANCHI, 2007, SCHETTINI et al., 2016).  

As fontes de contaminação em um estuário são diversas, desde efluentes 

industriais e domésticos a acidentes de derramamento de petróleo. No território 

nacional, até o ano de 2000 existiam cerca de 7.000 instalações de extração de 

petróleo nos mares, aproximadamente 74% do petróleo nacional provém de regiões 

marítimas (FIGUEIREDO, 2000) Esses números aumentaram ao longo do tempo de 

maneira que entre 2007 e 2016 houve um crescimento de 14,3% da quantidade de 

barris de petróleo produzidos por dia proveniente plataformas offshore, um 

acréscimo de 10,5 para 12,0 bilhões de barris produzidos. Em um cenário mundial o 

Brasil é responsável por 30% da produção de petróleo offshore (MME, 2017; 

MENDES et al., 2017), o que torna esses ambientes mais vulneráveis a acidentes 

envolvendo o petróleo e seus derivados.  

Dentro da conjuntura da indústria petrolífera e seus impactos ao meio ambiente 

tem se pensado mundialmente em modelos preventivos que possam nortear as 

tomadas de decisões em função do destino do petróleo em um cenário adverso. 
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Através desses modelos busca-se indicar as possíveis áreas mais impactadas e 

prioritárias em função dos danos ecotoxicológicos causados as espécies presentes 

no ambiente. Dentre esses estudos encontra-se a formação do agregado óleo 

material particulado em suspensão (OSA) tem sido utilizado como ferramenta 

norteadora na prevenção de impactos ecotoxicólogicos através de experimentos de 

simulações em mesocosmos que tem trazido resultados notáveis nas regiões 

estudadas (SILVA, et al., 2015; MOREIRA et al., 2015; MIRANDA et al., 2016; RIOS 

et al., 2017; MARTINS et al., 2019), porém nenhum desses trabalhos analisaram a 

formação do OSA e dispersão dos hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs), 

centrando-se na dispersão de  hidrocarbonetos totais. Os HPAs são considerados 

carcinogênicos, mutagênicos e possuidores de alta toxicidade e devido aos altos 

valores coeficiente de partição octanól água (Log Kow) possuem baixa solubilidades 

em água e tende a agregar-se a partículas suspensas, corroborando para um estudo 

mais aprofundado dessa relação (CERNIGLIA 1992; ATSDR, 1995; BURCHIEL; 

LUSTER 2001; USEPA 2008; GOMES et al., 2010; MARINI; FRAPICCINI, 2013; 

ABDEL- SHAFY; MANSOUR 2016). 

A formação do OSA é regulada por alguns parâmetros ambientais como 

salinidade da água (LEE et al., 2002; DANCHUK; WILSON 2011; GONG et al., 2014; 

MIRANDA et al., 2016), o tipo, tamanho e concentração do material suspenso 

(GUYOMARCH; LE FLOCH; MERLIN, 2002; KHELIFA et al., 2002; GONG et al., 

2014; MIRANDA, et al., 2016), a turbulência (DELVIGNE e SWEENEY., 1988; SUN 

et al., 2014), características do óleo ( KHELLIFA et al., 2002; BANDARA, YAPA, XIE 

2011; GONG et al., 2014), e concentração de matéria orgânica (MOREIRA et al., 

2015), essas características são importantes e variam de acordo com o ambiente 

estudado, podendo influenciar mais ou menos na formação dos agregados a 

depender de como o conjunto delas interagem no meio. 

No contexto supracitado, o presente estudo buscou compreender a formação do 

OSA e consequente dispersão de HPAs em função das características 

biogeoquímicas do estuário do rio São Paulo, localizado na Baía de Todos os 

Santos, Bahia, Brasil. A partir dos resultados encontrados objetivou-se indicar, 

através do destino dos agregados, as áreas onde os HPAs serão levados ao fundo e 

coluna das unidades de simulação e a partir desse conhecimento prevenir possíveis 

impactos ecotoxicológicos associados a acidentes da indústria perolíferas. A 

hipótese dessa dissertação é que a formação do OSA propiciará a dispersão de 
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HPAs para a coluna e fundo das unidades de simulação e essa dispersão irá variar 

de acordo com as características biogeoquímicas do estuário. 

A formatação dessa dissertação segue os moldes propostos pela Resolução 

Pospetro 01/2012 e será apresentada no formato de artigo científico. O trabalho em 

questão resultou em dois artigos distintos:1. Caracterização biogeoquímica das 

águas superficiais e material particulado em suspensão do rio São Paulo, Baía de 

Todos os Santos, Bahia, Brasil; 2. Formação do agregado óleo material particulado 

em suspensão e dispersão de hidrocarbonetos policíclicos aromáticos em um 

estuário tropical como uma ferramenta na prevenção de impactos ecotoxicológicos: 

influência das características biogeoquímicas do estuário. 

Em apêndice são apresentadas tabelas nas quais constam os dados de 

recuperação dos compostos (apêndices A, B e C). 
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2 OBJETIVOS 
 

 

O objetivo geral desta pesquisa é analisar a formação do agregado óleo-

material particulado em suspensão (OSA) e consequente dispersão de 

hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs), em função das características do 

estuário estudado, indicando possíveis impactos ecotoxicológicos. 

Para tanto estabeleceu-se alguns objetivos específicos, que são: 

I. analisar a dispersão do contaminante ao fundo e na coluna d’água do estuário 

estudado; 

II. determinar o grau de influência das características geoquímicas do estuário 

estudado na formação dos OSAs;  

III. indicar as regiões de possível comprometimento biológico em um cenário 

adverso de derreamento de petróleo através de limites ecotoxicológicos para 

HPAs; 

IV. gerar mapas em superfície contínua com os resultados da dispersão de HPAs 

ao longo do da coluna e fundo do estuário estudado para aplicação destes 

como ferramenta norteadora na tomada de decisões. 
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3 CARACTERIZAÇÃO BIOGEOQUÍMICA DAS ÁGUAS SUPERFICIAIS E 
MATERIAL PARTICULADO EM SUSPENSÃO DO RIO SÃO PAULO, BAÍA DE 
TODOS OS SANTOS, BAHIA, BRASIL 
 

RESUMO 

A expansão imobiliária, crescimento desordenado das cidades e atividades industriais tem 

levado a contaminação de regiões de grande importância ambiental, social e 
econômica. Tais atividades comprometem a qualidade dos recursos naturais 
afetando a fauna e flora. Nesse contexto, objetivo desse estudo foi caracterizar 
biogeoquimicamente as águas e MPS ao longo de 18 estações de amostragem do 
estuário do rio São Paulo. Os parâmetros ambientais medidos e determinados bem 
como as variações encontradas foram: pH 7,2-9,9; salinidade (PSU) 22-39,4; 
oxigênio dissolvido (mg L-1) 2, 82- 6,52; turbidez (NTU) 1,6-31,5; material particulado 
em suspensão (mg L-1) 37,5-104,25;  clorofila a 5 – 43,95 µg L-1; carbono orgânico 
no particulado 0,5 – 4,45 mg L-1. Os metais apresentaram se em baixa concentração 
na fração dissolvida, com exceção do Al (0,44 mg L-1), na fração particulada as 
concentrações se deram na seguinte ordem: Fe> Al> Ba> Mn> Cr> Zn> Ni> Cu> Co. 
As concentrações de amônia e nitrato na fração dissolvida, nas estações 
quantificados, estão acima do limite permitido por lei (0,70 mg L -1). Os 
hidrocarbonetos policíclicos aromáticos variaram entre 177,27 – 1.139,59 ƞg g-1, com 
predominância dos HPAs com alto peso molecular, as principais fontes são 
pirogênicas, com predomínio dos HPAs de 4 a cinco anéis, mas também 
petrogênicas. As atividades antrópicas, não apenas nas regiões do entorno do 
estuário do rio São Paulo têm comprometido a qualidade do mesmo. 
Palavras-chave: estuário, material particulado em suspensão, HPAs, metais, 

contaminação 

 

ABSTRACT 

Real estate expansion, disorderly growth of cities and industrial activities have led to 
the contamination of regions of great environmental, social and economic 
importance. Such activities compromise the quality of natural resources affecting the 
fauna and flora. In this context, the objective of this study was to characterize 
biogeochemically the waters and MPS along 18 sampling stations of the São Paulo 
estuary. The environmental parameters measured and determined as well as the 
variations found were: pH 7.2-9.9; salinity (PSU) 22-39.4; dissolved oxygen (mg L-1) 
2.82-6.52; turbidity (NTU) 1.6-31.5; suspended particulate material (mg L-1) 37.5-
104.25; chlorophyll at 5 - 43.95 μg L-1; organic carbon in the particulate 0.5 - 4.45 
mg L-1. Concentrations were given in the following order: Fe> Al> Ba> Mn> Cr> Zn> 
Ni> Cu> Co. Concentrations of ammonia and nitrate in the dissolved fraction in the 
quantified stations are above the limit allowed by law (0.70 mg L -1). Polycyclic 
aromatic hydrocarbons ranged from 177.27 - 1.139.59 ƞg g-1, with predominantly 
high molecular weight PAHs, the main sources being pyrogenic, with a 
predominance of PAHs of 4 to 5 rings, but also petrogens. Anthropogenic activities, 
not only in the regions around the São Paulo estuary, have compromised the quality 
of the river. 
Keywords: estuary, particulate matter in suspension, PAHs, metals, contamination. 
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3.1 INTRODUÇÃO 

 

Os ecossistemas hídricos possuem grande importância ambiental, social e 

econômica, contudo muitas vezes estão vulneráveis e ou em estado de degradação 

em função de atividades antrópicas que vão desde a ocupação marginal dos 

mesmos até despejos de efluentes industriais e domésticos, além de acidentes 

inerentes as atividades industriais (SIQUEIRA et al., 2004; MORAES, 2007; 

OLIVEIRA, MARINS, 2011).  

As regiões estuarinas compõem ambientes de transição entre regiões 

continentais e oceânicas, possuem salobra e são bastante influenciados pelas 

variações de maré (KURUP et al., 1998; KIM; MONTAGNA, 2009). Nessas regiões 

podem estar presentes ecossistemas de manguezal que, são áreas vegetadas 

sujeitas ao regime de marés de regiões tropicais e subtropicais. Possuem alta 

produtividade, são exportadores de matéria orgânica, contribuem com a 

produtividade primária e são berçário dos ecossistemas marinhos (SCHAEFFER-

NOVELLI, 1995; ALONGI, 2002; BEZERRA; FREIRE SÁ, 2003; POLIDORO et al., 

2010; GARRISON, 2010; DUKE; SCHMITT, 2015).   

Parte da problemática ligada a degradação de ambientes costeiros está 

relacionada a contaminação por hidrocarbonetos, metais tóxicos e efluentes 

domésticos e industriais (PROFFITT, 1997; QUEIROZ; CELINO, 2008; OTERO et 

al., 2008; MONTEIRO et al., 2012; IVERSON, et al., 2015; NEIRA et al., 2017).  

Os hidrocarbonetos, em particular os policíclicos aromáticos, são compostos 

danosos ao meio ambiente podendo apresentar elevada toxicidade, efeitos 

carcinogênicos e mutagênicos (ABDEL- SHAFY; MANSOUR 2015). São originados 

de fontes pirogênicas, petrogênicas e biológicas. Os HPAs pirogênicos geralmente 

possuem fontes derivadas, principalmente, dos processos de craqueamento térmico 

de resíduos de petróleo em hidrocarbonetos mais leves, combustão incompleta de 

motores de carros e caminhões e incêndios florestais e plantações. Enquanto isso, 

os HPAs petrogênicos são gerados durante a maturação do petróleo bruto e 

processos similares, alcançam os ecossistemas marinhos durante atividades de 

transporte, e armazenamento de petróleo e seus derivados, através de 

derramamentos de pequeno e grande porte, além do escoamento natural de 

petróleo e erosão de rochas sedimentares contendo hidrocarbonetos. Os biogênicos 

podem ser sintetizados por certas plantas e bactérias ou formados durante a 
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degradação da matéria vegetativa (OROS; ROSS, 2004; ABDEL- SHAFY; 

MANSOUR 2016).  

Os metais, por sua vez, presentes em ecossistemas marinhos pode ter 

origem natural, a exemplo o intemperismo de rochas e atividades vulcânicas, 

contudo a grande problemática se concentra no seu aumento relativo em função de 

atividades antrópicas que advém, dentre outras fontes, principalmente de efluente 

industriais (DAVUTLUOGLU et al., 2011).  

Ao serem agregados ao material particulado em suspensão (MPS) e/ou ao 

sedimento do estuário, os metais podem tornar-se biodisponíveis novamente na fase 

aquosa, em função da alteração de características como pH, potencial redox dentre 

outras, podendo bioacumular no organismos (GAO et al., 2009; KALNEJAIS et al., 

2015; KIBRIA et al., 2016; WANG; WANG 2107).  

Dentro desse contexto torna-se relevante a caracterização biogeoquímica dos 

estuários, correlacionando parâmetros físico químicos, orgânicos e inorgânicos afim 

de se obter um diagnóstico ambiental da região estudada. Os resultados 

encontrados a partir dessa caracterização podem auxiliar a gestão ambiental dessas 

áreas. O presente trabalho busca, dessa maneira, caracterizar biogeoquimicamente 

as águas e MPS do estuário do rio São Paulo, área estuarina que abriga o 

ecossistema de manguezal cercada por atividades industriais, através das análises 

de metais (água, MPS), HPAs (MPS), nutrientes, carbono orgânico (MPS) além dos 

parâmetros físico químicos não conservativos. 

 

3.2 MATERIAIS E MÉTODOS 

 

O presente tópico contém informações sobre a área de estudo, os 

procedimentos de amostragem adotados, métodos analíticos e estatísticos 

utilizados. 

 

 

3.2.1 Área de estudo e locais de amostragem 

 

A área de estudo compreende o estuário do rio São Paulo, Baía de Todos os 

Santos, Bahia, Brasil contida na bacia hidrográfica do rio São Paulo, situado a 12°50’ 

de latitude Sul e 38°38’ de longitude Oeste. Limita-se ao norte (N) com a bacia do rio 
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Joanes, ao Sul (S) com a BTS, ao leste (E) com as bacias dos rios Bonessu, 

Petecada e Jacarenga, e a oeste (W) com as bacias dos rios Paramirim e Mataripe. 

Apresenta uma área de drenagem de 37 km2, vazão média de 0,3 m3s-1, uma 

extensão total de 17 km, sendo que 9 km do seu curso médio são margeados por de 

manguezais. Sua nascente se localiza no município de Candeias próximo a refinaria 

Landulpho Alves de Mataripe e a sua foz está situada no distrito de Passé (BAHIA, 

2000).  

O mapa da região de estudo, ilustrado na Figura 1, contém as estações de 

amostragem que compreendem da foz até próximo a nascente (P1 a P18), bem 

como o distrito de Passé e a Refinaria Landulpho Alves de Mataripe (RLAM). A 

região integra a bacia sedimentar intratactônica do Recôncavo Baiano, com 

predominância de litotipos sedimentares arenosos e argilosos. Possui na região 

litorânea, acumulação de sedimentos argilo-siltosos que foram depositados em 

regime marinho ou flúvio-marinho, definindo os pântanos e manguezais atuais 

(BAHIA, 1994).  

O clima presente na localidade é úmido, com estação seca bem definida e 

precipitações anuais em média de 1800 mm (BAHIA, 1994; CARVALHO 2007). De 

acordo com dados do INMET (2019), analisados entre 2008 e 2015, os meses que 

há maior incidência de precipitação são respectivamente abril e maio enquanto os 

meses com menor volume de chuva são dezembro e janeiro.  

Embora possua importância econômica, social e ambiental notória o estuário 

do rio São Paulo (RSP) encontra-se dentro da problemática ambiental de 

contaminação e degradação, nesse contexto a contaminação por metais, 

hidrocarbonetos e efluentes são as mais impactantes (BAHIA, 2004; CARVALHO, 

2007; MILAZZO 2011; MOREIRA et al., 2013; SILVA et al., 2014; NASCIMENTO et 

al., 2017). 

A área foi escolhida por ser uma região estuarina que abriga o ecossistema 

de manguezal e está cercada por atividades da indústria do petróleo, além de 

possuir ocupação urbana irregular deixando tal área vulnerável tanto a acidentes 

envolvendo as atividades da indústria petrolífera, quanto a despejos inadequado de 

efluentes (MOREIRA, 2014; SOUSA 2016). 
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Figura 1- Localização do estuário do Rio São Paulo, Bahia de todos os Santos, Bahia, Brasil e 
estações de amostragem 

 

Fonte: modificado pela autora de CPRM, 2018. 

 
 

3.2.2 Amostragem e processamento das amostras 

 

A amostragem foi realizada nas margens do estuário, alternadamente e no 

centro dos setores do rio (foz, centro e nascente), ocorreu em duas embarcações na 

baixa mar de sizígia, dia 15 de maio de 2018. Coletou-se amostras de água 

superficial que foram mantidas refrigeradas até a chegada no Lepetro (Laboratório 

de Excelência em Geoquímica) onde, foram refrigeradas.  
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In situ, mediu-se os parâmetros físico-químicos temperatura (ºC), potencial 

hidrogeniônico (pH), salinidade, oxigênio dissolvido (mg L-1), turbidez (NTU), com o 

auxílio das sondas multiparâmetros HORIBA modelo U50. 

Todas as amostras foram acondicionadas em recipientes previamente limpos 

em banho de Extran® 10% por 24 horas, enxaguados em água corrente por três 

vezes, seguido de enxague em água destilada por mais três vezes e posteriormente 

secos. Além disso, os recipientes que acondicionaram as amostras destinadas a 

determinação de metais além da limpeza com Extran®, permaneceram em banho 

ácido de HCL 10% (Merkc, Alemanha) por 24 horas, posteriormente foram 

enxaguados e secos. Enquanto os recipientes destinados a coleta de amostras para 

a determinação de compostos orgânicos (HPAs), posterior limpeza inicial, foram 

purificadas utilizando diclorometano (Merkc, Alemanha). As análises laboratoriais 

foram realizadas com 20% de triplicatas e 10% de amostras branco. 

 

 

3.2.3 Determinação de Clorofila a 

 

O método utilizado para essa análise foi proposto por Parsons, e adaptada 

para aplicação em pesquisas dessa vertente (APHA, 1999; MIRANDA, 2016). As 

medidas de absorbância foram realizadas no espectrômetro de absorção atômica, 

Cary 60, em diferentes comprimentos de ondas (630, 647, 664 e 750 ƞm), que 

correspondem ao máximo de absorbância da clorofila a, sendo que a última leitura 

no comprimento de 750 ƞm é também utilizada para a correção do erro 

correlacionado a absorção da luz pelas formas degradadas. Durante a realização 

dessa análise os reagentes utilizados acetona EMSURE® (Merck, Darmstadt, 

Alemanha) a 90% (v/v) e o ácido clorídrico a 0,5 molar (Merck, Darmstadt, 

Alemanha). 

 Inicialmente foi filtrado um volume de 300 mL de cada amostra utilizando 

membranas de fibra de vidro, essas membranas foram colocadas em tubos de 50 

mL e aos mesmos foram adicionados 5 mL de acetona. Foram macerados e 

posteriormente adicionado mais 5 mL de acetona seguido de agitação manual de 1 

minuto. Seguidamente adicionou-se aos tubos 10 mL de acetona, e submeteu-os a 

refrigeração por 20 horas a 4°C. As amostras forma transferidas para tubos de 

ensaio de 15 mL, centrifugadas a 4000 RPM, finalmente o sobrenadante foi 
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transferido para cubetas, adicionados 0,2 mL de ácido clorídrico a cada cubeta, 

seguido de homogeneização e leitura da concentração de clorofila a nos 

comprimentos de onda selecionados. 

 

3.2.4 Determinação de carbono orgânico associado ao material particulado em 

suspensão 

 

A determinação de carbono orgânico no material particulado em suspensão 

(COP), foi realizada através do método proposto por Strickland e Parsons, 1972. Um 

método clássico aplicado em estudos ambientais (MIRANDA, 2016; MOREIRA 2014; 

MARTINS, et al., 2019) utilizando ácido fosfórico 85% (Merck, Darmstadt, 

Alemanha), ácido sulfúrico concentrado (Merck, Darmstadt, Alemanha) e dicromato 

de potássio (Merck, Darmstadt, Alemanha). O processo de determinação se dá pela 

oxidação da matéria orgânica em meio ácido através da redução do íon cromo (III). 

O limite de detecção do método utilizado é de 0,59 mg L-1.  

O procedimento analítico que as amostras foram submetidas foi dividido em 

três etapas: preparo do papel de filtro, preparo da amostra e procedimento para a 

medida do analito (Figura 2). Na primeira etapa os filtros de fibra de vidro (0,45 

micrometro) foram calcinados a uma temperatura de 450 °C durante o período de 5 

horas e resfriado no dessecador, na segunda etapa foram filtrados 500 mL de cada 

amostra, os filtros foram secos na estufa por 24 horas a 60 ºC, na terceira etapa foi 

adicionado aos filtros, em um béquer, 1 mL de ácido fosfórico (Merck, Darmstadt, 

Alemanha) e 1 mL de água e levados a estufa com temperatura de 100 °C por 30 

minutos. Após resfriado adicionou-se 9 ml de ácido sulfúrico concentrado, 1 mL de 

dicromato de potássio e 5 mL de água ultrapura MilliQ.  

Finalmente as misturas foram transferidas para tubos falcons de 50 mL, 

avolumados com água ultrapura MilliQ até 50 mL e centrifugados a 2000 RPM 

durante 5 minutos. A leitura do carbono orgânico extraído do particulado foi realizada 

em espectrofotômetro de absorção molecular, de modelo Cary 60, no comprimento 

de onda 440 ƞm e cubeta de 1 cm.  
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Figura 2 – Procedimento de determinação do carbono orgânico no particulado. A: Filtração para 
obtenção da fração particulada; B: Adição de ácido fosfórico e água nas amostras para 
encaminhamento para a estufa; C: Adição de ácido sulfúrico e dicromato de potássio as amostras; D: 
Amostras transferidas para tubos modelo falcon e encaminhadas para a leitura em espctrofotomêtro 
de absorção molecular 

  

  

Fotos: a autora, 2018. 

 

3.2.5 Determinação de metais dissolvidos em água e associados ao material 

particulado em suspensão 

 

Os metais analisados no presente estudo forame seus respectivos 

comprimentos de onda foram: Alumínio (273, 312 ƞm), Bário (455,  403 ƞm), Cádmio 

(228, 802 ƞm), Cobalto (228, 615 ƞm), Cromo (267, 716 ƞm), Cobre (324, 754 ƞm), 

Ferro (259, 940 ƞm), Manganês (260, 568 ƞm), Níquel (Ni), Chumbo (220, 353 ƞm), 

e Zinco (213, 857 ƞm) na fração particulada e dissolvida. 

A determinação dos mesmos se baseou no método 3030 E (STANDART 

METHODS, 1997) através da digestão ácida utilizando ácido nítrico. Inicialmente as 

amostras foram filtradas com auxílio de um kit de filtração a vácuo em membrana de 

fibra de vidro (0,50 µm) para separação da fração líquida e particulada, 

posteriormente as membranas e a fração líquida foram digeridas, separadamente, 

A B 

C 
D 
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em 5 mL de ácido nítrico (HNO3) concentrado com abrasamento em chapa 

aquecedora Quimis (38 à 300ºC) e avolumadas para 50 mL em tubos falcon. A 

quantificação dos metais presentes nas amostras foi efetuada em um espectrômetro 

de emissão óptica com plasma indutivamente acoplado (ICP OES), Agilent 

Technologies, modelo: 720 series, com câmara de nebulização ciclônica (Single 

Pass), nebulizador: SeaSpray, potência de radiofrequência de 1.10 kW, vazão do 

gás do plasma de 15 L min -1, vazão do gás auxiliar de 1,5 L min -1 e vazão do gás 

de nebulização de 0,75 L min -1. A curva de calibração foi obtida a partir de uma 

solução multi de 100 mg L-1, para os elementos traços a concentração variou  de 

0,05 a 6 mg L-1 e demais elementos a concentração variou entre 1 e 100 mg L-1, as 

amostras possuíram uma concentração ácida final de 10% de HNO3. 

 

3.2.6 Determinação de fósforo assimilável 

 

A determinação do fósforo assimilável foi realizada em duas etapas, a saber: 

conversão das formas de interesse em ortofosfato dissolvido e a determinação 

colorimétrica do ortofosfato. Para tanto, o molibdato de amônio e o antimônio 

tartarato de potássio reagiram em meio ácido com o ortofosfato formando o ácido 

heteropoli-fosfomolíbdico que é reduzido pelo ácido ascórbico formando o complexo 

azul de molibdênio intensamente colorido. A absorbância do complexo foi medida 

com auxílio do espectrômetro de absorção molecular, modelo Cary 60, no 

comprimento de onda 880 ƞm, proporcional à concentração de fosfato presente na 

amostra (GRASSHOFF; EHRHARDT; KREMLING 1983; MOREIRA, 2014; 

MIRANDA 2016). A curva de calibração foi montada utilizando 30,0 mg P-PO4
-3/ L da 

solução padrão preparar uma série de soluções padrões de 0,05 a 1,0 mg PO4
-3/L, 

que possuiu por fim um coeficiente de correlação de 0,9989 entre os pontos da 

curva. 

 

3.2.7 Determinação de nitrito, nitrato e amônia 

 

A determinação dos íons nitrito, nitrato e amônio foi realizada através do 

Standard Methods 4110, para exames de águas e águas residuais através da 

através da determinação dos ânions por meio de cromatografia iônica (APHA, 1998). 

O preparo das amostras se deu da seguinte maneira: as amostras foram filtradas em 
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membrana de acetato de celulose (0,45 µm) para remoção da fração particulada, 

posteriormente passaram por destilação através do método Kjeldhal por via úmida 

(EMBRAPA, 2011) e finalmente encaminhadas para a cromatografia iônica no 

cromatógrafo iônico Metrohm IC 930. A curva de calibração foi gerada através de 

uma solução de ânions com concentração variando de 25 a 100 ppm, o coeficiente 

de correlação entre os pontos da curva foi de 0,997. 

 

3.2.8 Extração e determinação de hidrocarbonetos policíclicos aromáticos 

(HPAs) no material particulado em suspensão 

 

As extrações foram realizadas em banho ultrassônico Elma, modelo S 70 H 

com frequência ultrassônica de 37 kHz com adaptações do método proposto na 

literatura (CAVALCANTE et al. 2008; COTTA et al., 2009; SOUSA 2016). As 

amostras foram previamente filtradas em sistema de filtração a vácuo em membrana 

de fibra de vidro GF2 (0,5 µm), previamente calcinadas, secas e pesadas. Após 

serem macaredas no gral de ágata, as amostras foram transferidas para vials de 25 

mL, adicionou-se 6 μL do padrão surrogate (P-terphenyl D14, 500 μg L-1), 25 mL da 

mistura de n-hexano e diclorometano (1:1, V:V), e cobre ativado para remoção do 

enxofre elementar. Seguidamente as amostras foram extraídas em banho 

ultrassônico no modo normal, temperatura 50ºC por 15 minutos, posteriormente 

filtradas em sulfato de sódio anidro (previamente calcinados por 4 horas a 400ºC), 

esse procedimento repetiu-se por duas vezes totalizando três extrações (Figura 3). 

O extrato foi concentrado em um evaporador rotativo modelo R210 Butch 

Switzerland, transferido para microvials, avolumados para um volume final de 60 µl e 

encaminhadas para leitura de HPAS. 

A quantificação dos 16 HPAs prioritários foi realizada em um cromatógrafo a 

gás modelo GC system Agilent 7890B acoplado a um espectrômetro de massas 

modelo Agilent 5977A (GC/MS) sob o modo Singular Ion Monitoring (SIM). As 

características da coluna capilar de sílica utilizada foram coluna: HP-5MS, 60m x 250 

µm x 0,25 µm de espessura do filme. A temperatura inicial do forno foi de 100 °C 

variou em intervalos até 300°C. A temperatura da fonte de íons foi de 230°C e do 

quadrupolo 150°C. O gás de arraste utilizado durante as análises foi o Hélio de alto 

grau de pureza, com uma taxa de fluxo de 1 mL min-1. A calibração interna do 

equipamento, foi obtida através de cinco pontos com uma mistura dos 16 HPAs 
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prioritários com concentrações variando entre 10 e 200 μg L-1. O coeficiente de 

correlação aceito para essas curvas foi de 0,99. 

Para as amostras de HPAs foi realizado a fortificação de oito amostras com o 

padrão interno surrogate P-terphenyl D14, 500 μg L-1). Às amostras foram 

adicionados 6 μl do padrão e estas passaram por todo processo da metodologia 

aplicada para verificar se o padrão seria recuperado, os resultados mostraram 

recuperação de 50 a 150%. Com base nisso nas amostras de caracterização foram 

adicionados 6 μl do padrão interno surrogate, a taxa de recuperação do P-terphenyl 

D14 nas extrações variou entre 50 e 130%. 

 

3.2.9 Tratamento dos dados 

 

As análises estatísticas, descritivas e multivariadas, foram realizadas através 

do software Statistic for Windows, versão 7.0 da Statsoft Inc. A análise de 

componentes principais (PCA) foi realizada para identificar as relações entre os 

parâmetros analisados e as estações amostradas.  

Os parâmetros físico-químicos, medidos in situ, foram discutidos com base 

em valores limítrofes propostos pela CONAMA 357/05 que, dispõe sobre a 

classificação dos corpos de água e diretrizes ambientais para o seu enquadramento, 

bem como estabelece as condições e padrões de lançamento de efluentes, e dá 

outras providências. 

Através das concentrações de clorofila a e fósforo foi calculado o IET (índice 

de estado trófico), que é um indicador de qualidade que classifica os corpos d’água 

em diferentes graus de trofia através das equações corrigidas por Lamparelli (2004) 

para ambientes lóticos descritas abaixo (Equação1, Equação 2, Equação 3), de 

maneira que valores de IET ≤47 classificam as águas em estado ultralogotrófico, 

valores entre  47 < IET≤ 52 indicam que as águas estão em estado oligotrófico, já os 

valores entre 52 ≤ IET ≤ 50 classificam as águas em estado mesotrófico, 59< IET≤63 

indicam estado eutrófico, valores variando entre  63 < IET ≤ 67 indicam que as 

águas estão em estado supereutrófico e por fim valores de IET > 67 indicam 

situação ultraoligotrófica:  
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Figura 3 - Procedimento de extração de HTPs e HPAs no material particulado em suspensão. 
A:Membrana contendo o material particulado em suspensão macerado em gral ágata; B: amostra em 
vial de 25 mL para adição da mistura 1:1 (DCM: HEX); C: banho ultrassônico Elma modelo S 70 H D: 
amostras extraídas sendo filtradas em sulfato de sódio anidro para posterior concentração 
 

  

  

Fonte: a autora, 2018. 
 

   

 

𝐼𝐸𝑇 𝐶𝐿 = 10 {6 − [−0,7 − 0,6 (
ln CL

ln 2
)]} − 20              (Equação 1) 

 

𝐼𝐸𝑇 𝑃𝑇 = 10 {6 − [0,42 − 0,36 (
ln PT

ln 2
)]} − 20           (Equação 2) 

 

IET Total =  
IET CL+IET PT

2
                                         (Equação 3) 

onde CL é a concentração de clorofila e PT a concentração de fósforo. 

 

A B 

C D 
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As concentrações encontradas de metais dissolvidos em água, foram 

comparados com valores limites propostos pela CONAMA 357/05 e comparado com 

o índice EAC Critérios de Avaliação Ecotoxicológica (EAC) elaborados de acordo 

com a avaliação OSPAR CEMP (OSPAR, 2000).  

Foram utilizadas as razões diagnósticas de isômeros de HPAs para a 

determinação da fonte dos hidrocarbonetos policíclicos aromáticos encontrados na 

região (BUDZINSKI et al., 1997; JIANG et al., 2009; HE et al., 2014; YUNKER et al., 

2002; QIAO et al., 2006, CHEN; CHEN 2011; HU et al., 2017; YU et al., 2018). 

 

 

3.3 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

Esse espaço é destinado para apresentação dos resultados e consequentes 

discussão dos mesmos. 

 

3.3.1 Parâmetros físico químicos do estuário do rio São Paulo 

 

A salinidade é definida pela quantidade total em gramas de todas as 

substâncias e sais inorgânicos dissolvidos em determinada quantidade de água 

(CHESTER, 1990), a partir desse conceito e de acordo com a resolução CONAMA 

357/2005 realizou se o enquadramento das águas do estuário do rio São Paulo. A 

salinidade medida variou entre 22 a 39,4 (Tabela 1), dessa maneira as águas da 

região estuarina do RSP vão de salina (P1 - P14) a salobra (P 15 – P18). De acordo 

com essa classificação tornou-se possível avaliar demais parâmetros físico químicos 

a partir dos limites da legislação vigente. 

 
Tabela 1- Resultados da concentração dos principais parâmetros físico químicos do estuário do RSP, 
respectivos limites de acordo com a CONAMA 357/05 e concentração de MPS  
 
Parâmetros Variações Médias          CONAMA  357/05 

   Salina (P1-P14) Salobra (P15-
P18) 

pH  7,2 – 9,9 8,51 6,5 – 8,5 6,5 – 8,5 
Salinidade (PSU) 22 – 39,4 33,14 >30 0,5 – 30 
OD (mg L-1) 2,82 – 6,52 4,43 Não inferior a 5 Não inferior a 4 
Turbidez (NTU) 1,6 – 31,15 10,73 - - 
MPS (mg L-1) 35,75 – 104,25 57,47 - - 

Fonte: a autora, 2019. 
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O pH médio encontrado nesse estudo esteve dentro do permitido pela 

legislação, tendendo a alcalinidade, principalmente por conta da influência das 

marés e salinidade, esses resultados são confirmados por trabalhos pretéritos 

(MILAZZO, 2011; RAMOS JÚNIOR; CRUZ, 2012; RAMOS JUNIOR, 2018). Em 

análise individual das estações de amostragem percebe-se que do P1 ao P9, mais 

próximos a foz do rio, houve a predominância de pH acima do que é permitido (6,5 - 

8,5), possivelmente em função da presença da comunidade ribeirinha do distrito de 

Passé.  

O oxigênio dissolvido na região salobra apresentou valores maiores que 

quatro e estão dentro do que é legalmente permitido. Esse comportamento, contudo, 

não permanece na região salina que, com exceção das estações P12 e P13, 

apresentaram valores inferiores a cinco. As variações ocorreram entre 2,82 e 4,55 

mg L-1 abaixo do limite indicado permitido pela CONAMA 357/05 para garantia da 

qualidade das águas. Baixas concentrações de OD (2,0 mg L-1) indicam condições 

de hipóxia, a estação de amostragem referente a estação P1 apresentou a menor 

concentração medida de OD, de 2,82 mgL-1 apresentando maiores riscos a vida 

aquática (CETESB, 2019).  

Sousa (2016) encontrou uma variação média de OD de 2,8; 3,4  e 7,43 mg L-1 

em distintos períodos de amostragem (alta pluviosidade, período intermediário e 

baixa pluviosidade, respectivamente), e é sugerido que esses valores mais baixos 

estão relacionados com a contaminação por hidrocarbonetos e outros compostos 

que são degradados por microrganismos, esse processo leva a diminuição 

significativa do OD disponível, além disse em períodos de alta pluviosidade há o 

aumento de partículas suspensas que podem diminuir a passagem de luz e 

comprometer os processos fotossintéticos baixando as concentrações de OD. 

Milazzo e colaboradores (2011) encontraram valores médios de OD de 4,5 mg L-1 ao 

longo do estuário do RSP, valor relativamente mais alto do que os encontrados por 

Sousa (2016) nos períodos de altos e intermediário índices pluviométricos. No 

presente estudo a média encontrada foi de 4,43 mg L-1 menores concentrações 

quando comparados com o ano de 2016. mais próximos a valores encontrados em 

2011. Em geral, os valores encontrados reiteram a hipótese de degradação das 

águas superficiais do ambiente estudado, que podem ser provenientes das 

características física e processos hidrodinâmicos da região, como alta concentração 

de matéria orgânica, estratificação das águas, e ainda a atividades antrópicas que 
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geram resíduos industriais e domésticos (DIAZ, 2001; CARVALHO, 2007; MILAZZO 

et al., 2011; RAMOS JÚNIOR, 2018). 

A turbidez média encontrada nesse estudo foi de 10,73 o menor valor medido 

foi de 1,6 (P5) e o maior de 31,15 (P16). No relatório técnico de avaliação ambiental 

da qualidade das águas da Bacia Hidrográfica do Recôncavo Norte foi encontrado 

valores médios de 6,23 NTU (BAHIA 2002), enquanto Carvalho (2007) encontrou 

valores médios de 7,6 NTU indicando que em 2018 houve um aumento relativo da 

turbidez média na faixa estudada. 

 As maiores medidas de turbidez ocorreram nas regiões meandrantes e em 

regiões mais próximas a nascente, possivelmente em função do acúmulo de material 

particulado em suspensão, partículas inorgânicas e antropogênicas. É importante 

salientar que valores acima de 10 NTU podem influenciar na realização de 

fotossíntese pelas espécies aquáticas (BATALHA; PARLATORE, 1977), nesse 

contexto as estações P4, P10, P14, P16 e P17 podem apresentar comprometimento 

em relação aos processos fotossintéticos. 

O material particulado em suspensão em estuários é constituído de matéria 

orgânica e inorgânica, geralmente encontrados na forma de microflocos com 

tamanho médio de 125 μm (EISMA, 1986). No estuário estudado, as concentrações 

de MPS variaram de 43 a 104 mg L-1 o entendimento e estudos dos mesmos é 

importante pois permite uma maior compreensão das trocas que há entre o oceano 

e o continente (MANTOVANELLI et al., 2004; PEREIRA et al., 2010). As regiões de 

maiores concentrações de MPS forma próximos a nascente e em regiões 

meandrantes do rio, em função das morfologia e características hidrodinâmicas do 

mesmo. Em outros estudos em estuários do mundo foram encontrados valores 

variando entre: 53, 55 – 18,90 mg L -1 (LI et al., 2014), 20,8 - 41,7 mg L -1 

(CARDOSO, et al., 2016), 33.7 - 5.5 mg L−1 (GREGG, PRAHL, SIMONEIT 2015). 

De um modo geral a Figura 4 ilustra a situação do estuário do RSP em função 

dos parâmetros físico químicos e da concentração de MPS, previamente discutidos 

e evidenciam possíveis comprometimentos ambientais. 
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Figura 4 – Gráficos resultantes da caracterização físico química do estuário do RSP nas estações de 
amostragem de 1 (foz) a 18 (nascente), o eixo das abcissas representa as estações de amostragem e 
o eixo das ordenadas representa as concentrações medidas em suas respectivas unidades. A: 
Valores de pH; B: Medidas de concentração da salinidade (PSU) C: Medidas de oxigênio dissolvido 
(mg L-1); D: Medidas de turbidez (NTU); E: Concentrações de MPS (mg L-1) 

  

  

 

 

Fonte: a autora, 2019. 

 

 

3.3.2 Clorofila a e carbono orgânico associado ao material particulado em 

suspensão 

 

Altos níveis de clorofila a podem indicar degradação das águas e possível 

eutrofização (BOYNTON et al., 1982; NIXON; PILSON, 1983) as concentrações no 

presente estudo variaram entre 5 – 43,95 µg L-1, os maiores valores encontraram-se 

onde havia menores influxo de água e regiões mais meandrantes (MAIER et al., 

2012), no geral a distribuição de clorofila a decresceu da nascente para a foz (Figura 

5 A).  

Para determinar o estado trófico de determinado corpo hídrico a partir de 

valores de clorofila a, pode ser usada a classificação contida no NEI U.S (Inventário 

Nacional Estuarino dos Estados Unidos), contido na Tabela 2. Esse método foi 
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desenvolvido com o intuito de classificar o status de eutrofização de estuários e 

áreas costeiras, a partir de dados quantitativos, de campo e modelagens (BRICKER, 

FERREIRA, SIMAS 2003). 

 
Tabela 2- Classificação do estado trófico de um estuário a partir da concentração de clorofila a 
Parâmetro Variação 

Baixo > 0 e ≤5 
Médio > 5 e ≤20 
Elevado > 20 e ≤60 
Hipereutrófico > 60 

Fonte: adaptada de Bricker, Ferreira e Simas 2003. 

 
Ao analisar a classificação proposta (Tabela 2), sugere-se que o estuário do 

RSP nas estações P7, P8 e P14 até P18 está em um elevado estado trófico, 

enquanto as estações P3 a P6 e P13 apresentam-se em médio estado trófico. As 

demais estações apresentam condições consideradas de baixo grau trófico. As 

estações que se apresentam em estado trófico elevado são, possivelmente, por 

estarem próximos ao distrito de Passé, foz do rio, onde há comunidades ribeirinhas 

que não possuem saneamento básico adequado em algumas casas e, por 

conseguinte despejam os efluentes gerados no estuário. Além disso as regiões mais 

próximas a nascente ficam circunvizinha a uma indústria de atividade petrolífera, 

sugere-se a possibilidade de que esteja havendo algum despejo inadequado de 

seus efluentes, uma vez que no período da coleta foi possível perceber um forte 

odor na região. 

Acrescido ao supracitado, no intuito de avaliar a qualidades das águas do 

RSP quanto ao enriquecimento por nutrientes e crescimento de algas de modo 

global, foi calculado o IET (Índice de Estado Trófico) proposto por Lamparelli (2004) 

aplicado a ambientes lóticos. Nesse contexto o resultado do IET calculado foi de 

55,80, e de acordo com a classificação de nível trófico o rio São Paulo encontra-se 

mesotrófico. Tal resultado sugere que há possíveis implicações sobre a qualidade da 

água, contudo em níveis aceitáveis (LAMPARELLI, 2004; CETESB, 2018). 

No geral, a variação dos valores de clorofila a encontrados no estuário do 

RSP são menores do que os valores encontrados no estuário do rio Cachoeira, Ba: 

7 – 60 µg L-1 (SOUZA, et al., 2009), e menores do que os valores encontrados em 

estuários da Baía de Guanabara, os quais apresentaram concentrações variando 

entre 0,9 e 550 µg L-1 (CRUZ, 2016). Tais regiões são mais antropizadas do que o 

estuário do RSP e dessa forma apesar de degradado encontra-se mais conservado 

do que os demais comparados. A partir disso, indica-se que caso não sejam 
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tomadas medidas de gestão ambiental do estuário estudado seus recursos podem 

estar cada vez mais comprometidos ao longo do tempo, chegando a níveis ainda 

mais elevados de degradação. 

O carbono orgânico associado a MPS representa uma pequena parcela do 

carbono total sendo de extrema importância para o transporte de carbono para 

fundos de oceanos, onde fica armazenado (VOLK; HOFFERT, 1985). No contexto 

da concentração de carbono no MPS notou-se que o mesmo variou entre 0,5 – 4,45 

mg L-1.  O maior valor medido foi na estação P14, seguidos das estações P3 > P11 > 

P18 > P15 > P13 > P6 > P17 > P10 (Figura 5 B). As estações citadas possuíram 

concentrações mais altas e relevantes, demais estações de amostragem obtiveram 

resultados abaixo do limite de quantificação do método. As variações do carbono no 

particulado podem ter ocorrido por conta de processos de produção biológica, 

transformação e exportação (WANG, et al., 2011).  

A correlação entre clorofila a e COP, vem sendo estudada ao longo do tempo 

em diferentes regiões (MOREL, 1988, BUCK et al., 1996, LEGENDRE; MICHAUD, 

1999, MOREL et al., 2006, SATHYENDRANATH et al., 2009). No presente estudo a 

correlação de Pearson (r2) encontrada entre essas duas variáveis foi de 0,16294. 

Uma correlação positiva fraca, indicando que os fitoplanctons contribuem para a 

matéria orgânica no particulado, mas sugere que há maiores contribuições de outras 

fontes não fitoplanctônicas no ambiente estudado (WANG, et al., 2011). 

Finalmente, a região estudada é composta por um faixa de ecossistema de 

manguezal que dentre outras características são altamente produtivos, 

transportadores e fonte de matéria orgânica para os estuários e contribuem com a 

produtividade primária das zonas costeiras (ALONGI, 2002; POLIDORO et al., 

2010), nesse sentido sugere se os manguezais como sendo os principais 

contribuintes de matéria orgânica para essa área.  
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Figura 5 – Gráficos resultantes das concentrações de clorofila a e carbono orgânico no estuário do 
RSP nas estações de amostragem de 1 (foz) a 18 (nascente), onde o eixo das abcissas representa 
as estações de amostragem e o eixo das ordenadas representa as concentrações medidas em suas 
respectivas unidades. A: Concentrações de clorofila a (µg L-1); B: Concentrações de carbono orgânico 
no particulado (mg L-1); 

 

 

 

 

Fonte:  autora, 2019. 

  

 

3.3.3 Concentração de metais: dissolvidos e no MPS 

 

Os metais analisados no presente estudo foram: Alumínio (Al), Bário (Ba), 

Cádmio (Cd), Cobalto (Co), Cromo (Cr), Cobre (Cu), Ferro (Fe), Manganês (Mn), 

Níquel (Ni), Chumbo (Pb), e Zinco (Zn), estes foram determinados na fração 

dissolvida e particulada.  

Os metais dissolvidos apresentaram-se abaixo do limite de quantificação do 

método bem como em trabalhos anteriores de Bahia (2002) e Carvalho (2007) e 

Ramos Júnior e Cruz (2012), contudo houve exceção do alumínio com concentração 

média de 0,44 mg L-1. O Al encontrado na fração dissolvida apresentou medias 

maiores quando comparado aos valor médio encontrado por Ramos Júnior (2018) 

que foi 0,24 mg L-1, segundo o mesmo autor esses valores podem ser atribuídos a 

estação de tratamento de água presente nas proximidades da região estudada, que 

utilizam coagulantes metálicos a base de Al em seus procedimentos rotineiros. Na 

fração particulada em contrapartida, foram encontrados maiores valores de 

concentração dos metais determinados (Tabela 3). 
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Tabela 3- Concentração de metais associados a fração particulada no estuário do rio São Paulo 

Metal na fração particulada Concentração média µ g-1 

Alumínio 1561,47 
Bário 113,50 
Cobalto 5,18 

Cromo 30,32 

Cobre 13,91 

Ferro 8532,01 

Manganês 32,04 

Níquel 17,98 

Zinco 20,79 

Fonte: a autora, 2019. 
 
 

As fontes para os metais tóxicos podem ser múltiplas, e devido à escassez de 

estudos relacionados a metais no MPS no estuário do rio São Paulo a definição de 

fonte é dificultada. No entanto, em uma abrangência global, existem estudos que 

discorrem sobre metais associados ao MPS de estuários (BECK, et al., 2013; YAO 

et al., 2016; FENG et al., 2017; SUJA, et al., 2017) dessa maneira levantou-se 

algumas hipóteses para as contaminações encontradas no presente estudo. 

Acredita-se que a processos realizados em tratamento de água na redondeza sejam 

os principais contribuintes de Al para o estuário do RSP (RAMOS JÚNIOR 2018), o 

níquel e zinco podem ser provenientes de cascos de embarcações, pois os mesmos 

são usados como anticorrosivos e se dissolvem na água em função de interações 

eletroquímicas (FENG et al., 2017), os demais metais essenciais, com 

concentrações acima do necessário requerido para atividades fisiológicas das 

espécies (FARREL et al., 2011), e não essenciais podem estar presentes nos 

efluentes industrias acidentalmente derramados no RSP, dessorvidos em função de 

mudanças ambientais, do sedimento e associando se ao MPS, ou ainda ter origem 

dos aporte atmosférico e chuvas da região (SEYLER; BOAVENTURA, 2003; 

PAULA, 2006; BAI et al., 2011; WANG et al., 2016). 

Beck e colaboradores (2013) aplicaram aos resultados de metais em MPS os 

Critérios de Avaliação Ecotoxicológica (EAC) para avaliar o risco ecológico desses 

metais no estuário. Esses critérios foram elaborados de acordo com a avaliação 

OSPAR CEMP e definiram concentrações de contaminantes no ambiente marinho 

abaixo do qual nenhum dano ao meio ambiente ou biota é esperado (OSPAR, 2000). 

Utilizando da mesma ferramenta, avaliou-se os impactos dos metais no MPS no 

presente estudo, os resultados observados na Tabela 4 indicam que embora haja a 
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presença desses metais associados ao particulado, os mesmos não apresentam 

dano ao meio ambiente e ou biota.  

 

Tabela 4- Comparação entre a concentração encontrada e limites propostos por OSPAR CEMP para 
avaliar riscos ecotoxicológicos 
Metal na fração particulada Concentração média µ g-1 EAC 

Cromo 30,32 10- 100 
Cobre 13,91 5 – 50 

Níquel 17,98 5 -50 

Zinco 20,79 50 - 500 

Elaboração: a autora, 2019. 
 

Contudo apesar dos resultados de ecotoxicidade não indicarem riscos de 

acordo com o critério adotado, acredita-se que a presença de metais tóxicos pode 

causar impactos aos ecossistemas principalmente através de processos de 

biossorção, sejam eles através da quimissorção (sorção química) ou fisisorção 

(sorção física), difusão ou ingestão. Esses processos podem contribuir com a 

bioacumulação e biomagnificação desses compostos ao longo da cadeia trófica por 

algumas espécies, causando impactos extensivos a cadeia alimentar (MONTEIRO, 

et al., 1996; OOST, et al., 2003; MUTO, et al., 2011). Acrescido a isso, o alumínio, 

por ter apresentado maiores concentrações e por ser um metal não essencial (HEAT 

1995; QU et al., 2014), é preocupante no tocante a sua toxicidade aos organismos 

(BAINY et al., 1998). 

 

3.3.4 Nitrito, nitrato, nitrogênio amoniacal e fósforo assimilável 

 

Dentre as principais formas de nitrogênio no ambiente destacam-se: nitrito, 

nitrato e amônia (NIXON; PILSON, 1983; SANTOS, 2011; CHEN, et al., 2012; 

MIRANDA, 2016), a amônia oxidada em nitritos e nitratos desempenham um papel 

importante no ciclo do nitrogênio em sistemas estuarinos e apresenta uma 

correlação com o fósforo em ciclos biogeoquímicos (WANKEL, et al., 2011). A 

nitrificação ocorre através da oxidação de NH3 (amônia) a NO2 (nitrito) e NO3
-
 

(nitrato), tais compostos podem ser tóxicos em função da concentração (COLT; 

ARMSTRONG, 1981).  

O fósforo assimilável esteve abaixo do LQM (0,02 mgL-1) na maioria das 

estações amostradas e foi quantificado nas estações de P1 a P4 e P10 com 

concentrações de com concentrações variando entre 0,1 e 0,4 mg L-1, valores acima 
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dos limites permitidos pela CONAMA 357/05 para regiões salinas (0,0465 mg L-1). 

Nas estações de amostragem P15, P17 e P18, região com águas salobras, as 

concentrações foram de 0,1 mg L-1 também acima dos limites estabelecidos pela 

CONAMA 357/05 (0,093 mg L-1). Esses valores indicam possível aporte de matéria 

orgânica proveniente de efluentes domésticos. Os demais compostos analisados e 

quantificados estão listados na Tabela 5: 

 
Tabela 5 – Concentração de nitrato e amônia no estuário de RSP 

Estação de amostragem Nitrato (mg L-1) Amônia (mg L-1) 

8 20,458 <0,025 

10 <0,025 1,284 

11 <0,025 1,197 

12 0,559 1,400 

13 <0,025 1,667 

15 0,559 <0,025 

16 6,56 <0,025 

17 1,032 <0,025 

18 0,657 <0,025 

Fonte: a autora, 2019. 
 

A legislação CONAMA 357/05 propõe que em águas salobras e salinas os 

valores de nitrato e amônia não ultrapassem a concentração de 0,70 mg L -1. O 

nitrato nas estações P8, P16 e P17 apresentaram concentrações acima do permitido 

pela legislação, de maneira que a estação P8 apresentou valores muito superiores 

(20,458 mg L-1) ao permitido legalmente. A amônia possui valores superiores ao 

limite proposto pelo Conselho Nacional do Meio Ambiente nas estações P10, P11, 

P12, P13, possivelmente em função do uso e ocupação da região (MIRANDA, 

2016).    

 

3.3.5 Hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs) associados ao material 

particulado em suspensão (MPS) no estuário do rio São Paulo 

 

As concentrações do somatório dos 16 HPAs prioritários em estudos 

ambientais (Fluoranteno, Pireno, Benzo(a)antraceno, Criseno, Benzo(b)fluoranteno, 

Benzo(k)fluoranteno, Benzo(a)pireno, Dibenzo(a,h)antraceno, Benzo(ghi)perileno, 

Indeno(1,2,3-cd pireno), Naftaleno, Acenaftaleno, Acenafteno, Fluoreno, Fenantreno 
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e Antraceno) associadas ao material particulado em suspensão no estuário do RSP 

variaram entre 177,27 – 1.139,59 ng g-1, estações P9 e P5 respectivamente. No que 

tange a massa molecular dos mesmos, a estação P9 apresentou menores 

concentrações de HPAs com baixo peso molecular (55,64 ng g-1) quando 

comparados aos HPAs com alto peso molecular (121,63 ng g-1), o mesmo 

comportamento foi observado para a estação P5 que possuiu 162,15 ng g-1 de HPAs 

leves e 977,44 de pesados (Figura 6 A e B).  

 
Figura 6- Distribuição de HPAs (µg g-1) separados de acordo com seu peso molecular no estuário do 
RSP; A: HPAs com baixo peso molecular; B: HPAs com alto peso molecular 
 

 

  

Fonte: a autora, 2019. 
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No geral, os HPAs com alto peso molecular apresentaram-se em maiores 

concentrações e contribuíram mais para o resultado do ∑HPAs (Figura 7), isso 

correu possivelmente em função do alto coeficiente de partição ocatnól água (Log 

Kow) que diminui a solubilidade em água dos compostos analisados a cada anel 

adicionado (ATSDR 1995; USEPA 2008). 

 
Figura 7- Dispersão entre os HPAs (µg g-1) com baixo peso molecular (BPM) e alto peso molecular 
(APM) 

 
Fonte: a autora, 2019. 

 
Os padrões de hidrocarbonetos policíclicos aromáticos de 2 a 6 anéis 

aromáticos encontrados do material particulado em suspensão do estuário do rio 

São Paulo podem ser observados na Figura 8, nesta percebe-se que houve maiores 

contribuições dos HPAs de quatro e cinco anéis aromáticos para o ∑HPAs, 

corroborando com o supracitado. Tal comportamento indica maior aporte de HPAs 

de fonte pirogênica para o ambiente, formados através da pirólise de materiais 

orgânicos a altas temperaturas sob baixas emissões de oxigênio, tais condições 

fazem com que os HPAs sejam mais estáveis. Esses contaminantes alcançam o 

ambiente por meio de processos como craqueamento do petróleo em frações mais 

leves, combustão incompleta de motores de carros e caminhões e ou incêndios 

florestais com a queima de material celulósico (ZHANG et al., 2008; 

YANCHESHMEH et al., 2014; ABDEL- SHAFY; MANSOUR 2016; DE ALMEIDA et 

al., 2018). 
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Figura 8- Perfil de composição dos HPAs no estuário do RSP, o eixo das abcissas representa as 
estações de amostragem e o eixo das ordenadas representa a concentração percentual relativa de 
HPAs 

 
Fonte: a autora, 2019. 

 

Na Tabela 6 pode-se observar a concentração de HPAs associados ao 

material particulado em suspensão em alguns estuários do mundo cercado por 

atividades industriais e marcado por acidentes de derramamento de petróleo, como 

o complexo estuarino Paranaguá (Paraná), evidenciando que o estuário estudado no 

presente trabalho encontra-se contaminado por HPAs e essa contaminação quando 

comparada a das demais regiões pode se afirmar que essa é significativa. 

 
Tabela 6- Concentração da variação de HPAs em MPS em estuários ao redor do mundo   
Região Variação de HPAs no MPS 

(ng g−1) 
Referência 

Estuário do rio São Paulo (Brasil) 177,27 - 1139,59 Presente estudo 

Complexo estuarino Paranaguá (Brasil) 446–4164 CARDOSO, et al., 2016 

Estuário do rio Pearl (China) 422–1850 LUO, et al., 2006 

Estuário do rio Daliao (China) 318–238,519 GUO et al., 2007 

Estuário do rio Daliao (China) 11,62-1970 ZHENG, et al., 2016 

Fonte: a autora, 2019. 
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MPS do estuário do RSP a possíveis fontes (BUDZINSKI et al.,1997; BAUMARD et 

al. 1998; YUNKER et al., 2002; QIAO et al., 2006; ZHANG et al., 2008; JIANG et al., 

2009; CHEN; CHEN, 2011; HE et al., 2014; YANCHESHMEH et al., 2014; HU et al., 

2017;  YU et al., 2018). 

 
Tabela 7 - Razões diagnósticas, com suas faixas limítrofes para identificação das fontes de 
Hidrocarbonetos Policíclicos Aromáticos (HPAs) no MPS do estuário do RSP 

Razão Faixa Classificação da fonte Referências 

𝑷𝒉𝒆

𝑨𝒏𝒕
 

 

>10 Petrogênica 
BudzinskI et al. (1997); Jiang et 
al. (2009); He et al. (2014);  <10  Pirogênica  

𝐀𝐧𝐭

𝐀𝐧𝐭 + 𝐏𝐡𝐞
 

 

<0,1 Petrogênica Yunker et al. (2002); Chen; Chen 
(2011); Hua et al., (2017); Yu et 
al., (2018) > 0,1  Pirogênica  

𝐅𝐥𝐮𝐨

𝐏𝐲𝐫
 

 

>1 Pirogênica BudzinskI et al. (1997); Baumard 
et al. (1998), Qiao et al. (2006); 
Yu et al., (2018)  

<1  Petrogênica  

𝑭𝒍𝒖𝒐

𝑭𝒍𝒖𝒐 + 𝑷𝒚𝒓
 

 

<0,4 Petrogênica 
Yunker et al. (2002); Qiao et al. 
(2006), Chen; Chen (2011); Hu 
et al., (2017); Yu et al., (2018) 

0,4-0,5 
Pirogênica: queima de 
combustíveis fósseis 

>0,5  
Pirogênica: combustão de 
carvão, grama e madeira  

𝐁𝐚𝐀

𝑩𝒂𝑨 + 𝑪𝒉𝒓
 

 

0,2-0,35 Mistura de fontes 
Yunker et al. (2002) Yu et al., 
(2018) 

<0,2 Petrogênica 

>0,35  Combustão (emissões veiculares)  

𝑰𝒏𝑷

𝑰𝒏𝑷 + 𝑩𝒈𝒉𝒊𝑷
 

<0,2 Petrogênica 

Yunker et al. (2002); Hu et al., 
(2017); 

0,2-0,5 Combustão de petróleo 

>0,5 
Combustão de grama, madeira e de 
carvão 

>1 
  

Petrogênica 

Legenda: Phe/Ant: Fenantreno/Antraceno; Ant/(Ant+Phe): Antraceno/(Antraceno+Fenantreno); Fluo/Pyr: 
Fluoranteno/Pireno; Fluo/(Fluo+Pyr): Fluoranteno/(Fluoranteno+Pireno); BaA/(BaA+Chr): 
Benzo[a]Antraceno/(Benzo[a]Antraceno+Criseno); InP/(InP+BghiP): Indeno[1,2,3-cd]Pireno/(Indeno[1,2,3-
cd]Pireno + Benzo[gh]Perileno). 
Fonte: adaptado de De Almeida et al., 2018. 

 

O cruzamento das razões diagnósticas Fen/Ant (<10) e Flu/Pir (<1) indicaram 

respctivamente fontes pirolítica e petrogênica (Figura 9 A). As razões Ant/ Ant+Fen 

(> 0,1) e Flu/ Flu+Pir (<0,4) (Figura 9 B), indicam que as fontes para os HPAs são de 

origem pirolítica e petrogênica, respectivamente, com exceção das estações P11 e 

P14 (0,4 - 0,5) que indicam mais especificadamente origem de queima de 

combustível fóssil. As razões BaA/ BaA+Cri (>0,35) e Flu/ Flu+Pir (< 0,4) com 

exceção das estações P11 e P14 (0,4 - 0,5) (Figura 9 C), indicam respectivamente 

que, as fontes são de origem pirolítica proveniente da combustão de combustíveis 

veiculares, petrogênica e pirogênica provenientes da queima de combustíveis 

fósseis. Finalmente as razões InP/(InP+BghiP) (0,2 – 0,5) e Flu/ Flu+Pir (< 0,4) com 

http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0160412005000656#bib1
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0160412005000656#bib1
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exceção das estações  P11 e P14 (0,4 - 0,5) (Figura 9 D), indicam respectivamente 

que houve aporte de fontes pirolíticas através da combustão de combustível fóssil 

líquido proveniente da queima veicular ou petróleo bruto, petrogênica e pirogênica 

provenientes da queima de combustíveis fósseis.  

As regiões costeiras recebem in put de HPAs principalmente de acidentes 

inerentes a indústria petrolífera na etapas de exploração, transporte e refino,  

descarga de efluentes domésticos e industriais e deposição atmosférica por via seca 

ou úmida (VENTURINI et al., 2008, CHEN; CHEN, 2011; HU et al., 2017; YU et al., 

2018) no estuário estudado, as razões diagnósticas sugerem mistura de fontes 

pirolíticas e petrogênicas para os hidrocarbonetos policíclicos aromáticos associados 

ao MPS. 

Dentro desse contexto, na busca por justificar as fontes de HPAs, é 

importante salientar que o estuário do rio São Paulo localiza se na Baía de Todos os 

Santos que possui um complexo portuário composto pelo porto de Aratu-

Candeias/Salvador, terminais de uso privado da Petrobrás (Temadre e o Terminal de 

Gaseificação), Ford, Dow Brasil, Moinho Dias Branco e Gerdau (Usiba) com 

movimentação anual de, 219.872 toneladas de cargas utilizando, em média, 1200 

navios cargueiros e abriga cerca de 3,6 milhões de moradores nos bairros ao seu 

entorno (HATJE; ANDRADE 2009; IBGE, 2010; HATJE et al., CODEBA 2019;). Além 

de estar próxima a regiões de rotas de transporte de navios de carga que trazem 

petróleo de demais localidades do país para ser refinado na RLAM, possui também 

pequenas embarcações que levam passageiros para regiões de praia e pescadores 

para regiões de pesca (FIGUEIREDO, 2000). Acrescido, o refino de petróleo e seus 

derivados na RLAM produz uma fuligem contendo compostos aromáticos de maior 

massa molecular lançadas na atmosfera. Ademais, a região estudada dista de 46,1 

km de Salvador e limita-se a São Francisco do Conde, Simões Filho, São Sebastião 

do Passé (BAHIA, 1994), territórios possuem grande volume de veículos movidos a 

combustíveis fósseis que vão desde carros pequenos a caminhões de carga que 

transportam combustíveis e demais produtos de e para indústrias locais. 

 A partir desse conjunto de características sugere-se que a queima de 

combustíveis fósseis, veicular ou de petróleo bruto, provenientes das vias 

supracitadas são as fontes dos HPAs associados ao material particulado em 

suspensão do estuário do rio São Paulo, estes, uma vez gerados, podem ficar 

retidos no material particulado em suspensão atmosférico, depositar na vegetação, 
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sedimento ou superfícies sólidas e adentrar o estuário através da lavagem dos 

mesmos proporcionando o runoff continental de HPAs de origem pirolítica 

(MARTÍNEZ-LLADÓ et al., 2007; ZHANG, et al., 2008; LE BIHANIC et al., 2014; 

VENTURINI et al., 2008; WAGENER et al., 2010; DE ALMEIDA et al., 2018).  

A segunda origem dos HPAs desse estudo é petrogênica, e pode ser 

justificada nessa região em função do histórico de contaminação por 

hidrocarbonetos, o qual iniciou se em 1950 com a instalação da Refinaria Landulfo 

Alves de Mataripe e com contaminações expressivas nas décadas passadas. Essas 

contaminações diminuíram com o passar do tempo, possivelmente em função de 

pressões ambientais, contudo, ainda foi possível observar manchas oleosas em 

regiões próximas a área industrial e na foz do estuário durante a amostragem. 

Sugere se então que, está havendo vazamentos das tubulações industriais 

presentes no estuário, lançamentos clandestinos de efluentes oleados industrias ou 

ainda contaminações antigas podem estar sendo dessorvidas em função de 

mudanças de temperatura e pH, por exemplo, e suspensas do sedimento causando 

uma contaminação secundária (CRA, 2004; BAI et al., 2011; MOREIRA et al., 2013; 

SILVA et al., 2014; WANG et al., 2016), outra hipótese é que os HPAs petrogênicos 

agregados ao MPS podem sido transportados da BTS em decorrência de grandes 

acidentes como o derramamento de 48.000 L de petróleo bruto 1992 (ORGE et al., 

2000), o vazamento de cerca de 2.500 L de óleo em 2009 (HATJE; ANDRADE, 

2009). Acrescido a isso pode-se citar também os acidentes corriqueiros noticiados 

em veículos de informação, com constatação visual, mas sem determinação 

científica das concentrações (CODEBA, 2013; DUTO, 2018).  
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Figura 9- Gráficos cruzados das fontes de HPAs no MPS no estuário do RSP; A: (Fen/Ant) x (Flu/Pir); 
B:  Ant/(Ant+Phe) x Fluo/(Fluo+Pyr); C: BaA/(BaA+Cry) x Fluo/(Fluo+Pyr) D: InP/(InP+BghiP) x 
fluo/(fluo+pyr) 
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Fonte: a autora, 2019. 
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3.3.6 Análise de componentes principais (PCA) 

 

A análise dos componentes principais foi realizada considerando a seguintes 

variáveis: Salinidade, pH, Ni, Cr, Zn, Cu Fe, Ba, Clorofila a, oxigênio dissolvido, 

COP, somatório de HPAs totais, somatório de HPAs leves e pesados, nitrato, 

amônia, turbidez e MPS. O primeiro e o segundo fator foram responsáveis por 

explicar 55,49% da variabilidade dos dados, desses o Fator 1 foi responsável pela 

explicação de 22,32% e o Fator 2 de 23,27% (Figura 10).  

Os metais tiveram relação direta com a salinidade e pH principalmente nas 

estações do grupo 1 (G1). Dessa maneira a alteração do pH por exemplo pode 

aumentar a concentrações de substâncias metálicas através do aumento das 

superfícies das cargas negativas, e a salinidade aumentada influencia na 

concentração de metais no MPS através dos efeitos da força iônica (QUEIROZ, 

1992; LICHT, 1998; HAMILTON-TAYLOR et al., 1997; TURNER; RAWLING, 2001; ). 

Sugere-se que nessas regiões estejam havendo contaminações pontuais, advindas 

de efluentes das atividades industriais do entorno e ou comunidades locais. 

O grupo 2 (G2), contém as estações amostradas próximo a foz, que 

possuíram valores de pH e salinidade mais altos quando comparados as demais 

estações de amostragem, através do PCA isso é confirmado. As forçantes físicas, 

como as variações de marés exercem grande influência em regiões estuarinas 

(KURUP et al., 1998; KIM; MONTAGNA, 2009), comprovado no estuário estudado.  

Houve uma correlação inversa do pH e salinidade com os componentes 

orgânicos do estuário, como concentração de HPAs, COP, clorofila a. As 

concentrações de HPAs em ambiente marinho são influenciadas por características 

como a salinidade e o pH (WHITEHOUE, 1984; NISHIGUIMA, 2004). A solubilidade 

em água de um composto hidrofóbico tende a ser reduzida em função das forças 

iônicas através de um efeito conhecido como salting-out, muitos trabalhos afirmam 

dessa maneira uma correlação positiva entre a salinidade e as concentrações de 

HPAs em material particulado em suspensão (WHITEHOUSE, 1984; TURNER; 

RAWLING, 2001; TREMBLAY, 2005). No presente estudo, no entanto, essa 

correlação não foi positiva, pois, as regiões onde haviam maiores fontes de 

contaminação e concentrações de HPAs encontraram-se nas regiões onde a 

salinidade não foi tão alta (G3) quando comparado com a foz (G2). Nessas regiões o 

fator que mais influenciou a adsorção dos HPAs ao MPS foi a matéria orgânica, por 
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afinidade química entre os compostos (KARICKHOFF, 1981; MOREIRA, et al., 

2015). Acrescido, os HPAs encontrados no MPS do estuário do rio São Paulo são de 

alto peso molecular, alguns pesquisadores afirmam que há uma correlação negativa 

entre a adsorção desses compostos ao MPS e a salinidade, sendo portanto outra 

hipótese do que pode ter influenciado essa correlação inversa no presente estudo 

(READMAN, et al., 1982; ZHOU, et al., 1998). 

O grupo 3 (G3), compostos pelas estações de amostragem mais próximas a 

nascente e atividades da indústria petrolífera, foi responsável pelas maiores 

contrações de compostos orgânicos (COP e HPAs), onde houve as maiores 

medidas de turbidez, MPS, concentrações de clorofila a. Esses parâmetros 

estiveram bem relacionados entre si. No presente estudo, os hidrocarbonetos 

policíclicos aromáticos associados ao MPS possuíram principalmente origem 

pirolítica a partir da queima de petróleo e seus derivados, a partir desses 

conhecimento e observando o PCA pode ser sugerido que a fuligem gerada nos 

processos da indústria petrolífera são uma das fontes para esses HPAs no estuário, 

principalmente na região do G3 (MARTÍNEZ-LLADÓ et al., 2007; ZHANG, et al., 

2008; LE BIHANIC et. al., 2014; VENTURINI et al., 2008; WAGENER et al., 2010; 

DE ALMEIDA et al., 2018). 

 
Figura 10- Análise dos componentes principais (PCA) das características biogeoquímicas do estuário do rio São 
Paulo, BTS, Bahia 

 
Fonte: a autora, 2019. 
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3.4 CONCLUSÃO 

 

A avaliação do MPS e água superficial mostrou que o estuário do rio São 

Paulo possui o enquadramento de águas salinas a salobra de acordo com a 

CONAMA 357/05, os valores de pH, OD e turbidez em setores específicos indicam 

degradação das águas. A partir dos valores de clorofila a o estuário vai de baixo a 

elevado estado trófico. 

A concentração de metais na fração dissolvida apresentou-se baixa com 

exceção do Al e esses valores possivelmente podem ser atribuídos a processos de 

tratamento de água no entorno. Os metais associados ao MPS estão em maiores 

concentrações do que os dissolvidos e são proporcionais ao aumento pH e 

salinidade. Os mesmos em contato com o tecido dos animais aquáticos causam 

efeitos letais e subletais e podem bioacumular em espécies presentes no estuário 

causando danos a cadeia alimentar, embora os limites ecotoxicológicos utilizados 

nesse estudo afirmem que não há risco para as espécies conclui-se que a presença 

desses metais interfira a dinâmica natural das populações envolvidas. Deve se dar 

uma atenção especial ao Al que não possuiu valor na tabela de classificação de 

risco ambiental utilizada nesse estudo, porém apresentou concentrações 

consideráveis no MPS do estuário do RSP.  

As concentrações de nitrato e amônia apresentaram-se acima dos limites 

propostos pela CONAMA 357/05 para águas salinas e salobras nas estações de 

amostragem P8, P16 e P17 e P10 a P12, respectivamente, evidenciando o impacto 

das ações e ocupações antrópicas na região. 

A principal fonte de HPAs no MPS do estuário do rio São Paulo é pirolítica, 

proveniente da queima de combustíveis fósseis, sejam eles petróleo bruto ou 

oriundo de veículos terrestres e/ou marítimos. Os HPAs de alto peso molecular 

foram encontrados em maior quantidade no MPS, sobretudo os com 4 e 5 anéis 

aromáticos.   
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 4 FORMAÇÃO DO AGREGADO ÓLEO MATERIAL PARTICULADO EM 
SUSPENSÃO E DISPERSÃO DE HIDROCARBONETOS POLICÍCLICOS 
AROMÁTICOS EM UM ESTUÁRIO TROPICAL COMO UMA FERRAMENTA NA 
PREVENÇÃO DE IMPACTOS ECOTOXICOLÓGICOS: INFLUÊNCIA DAS 
CARACTERÍSTICAS BIOGEOQUÍMICAS DO ESTUÁRIO 

 

RESUMO 

A formação de agregados óleo material particulado em suspensão (OSAs) é um dos 
processos intempéricos que ocorrem após o derramamento de petróleo em ambientes 
marinhos, responsável pela dispersão dos hidrocarbonetos. O presente estudo examinou a 
formação desses agregados através da simulação laboratorial de um derramamento de 
petróleo nas águas do estuário do rio São Paulo. O principal objetivo foi investigar a 
dispersão de hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs), verificando quais 
características do estuário mais influenciaram a formação dos OSAs. Além disso, determinar 
as regiões de provável impacto ecotoxicológico em função da flutuabilidade negativa dos 
agregados formados. Os resultados mostram que houve maior espalhamento para a coluna 
d’água, principalmente de HPAs mais leves. A formação dos OSAs foi influenciada 
sobretudo pela salinidade e clorofila a. As regiões mais vulneráveis a impactos 
ecotoxicológicos são a foz (P2 e P4), a região central (P7, P8 e P10) e a nascente (P 18). 
 
Palavras-chave: Petróleo, ecotoxicoloogia, rio São Paulo 

 

ABSTRACT 

The formation of oil-suspended particulate material aggregates (OSAs) is from the intemperic 
processes that occur after the oil spill in marine environments, responsible for the dispersion 
of hydrocarbons. The present study examined the formation of these aggregates through 
laboratory simulation of an oil spill in the waters of the São Paulo estuary. The main objective 
was to investigate the dispersion of polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs), verifying which 
characteristics of the estuary most influenced the formation of OSAs. In addition, to 
determine the regions of probable ecotoxicological impact due to the negative buoyancy of 
the formed aggregates. The results show that there was greater spreading to the water 
column, especially of lighter PAHs. The formation of OSAs was influenced mainly by salinity 
and chlorophyll a. The regions most vulnerable to ecotoxicological impacts are the mouth (P2 
and P4), the central region (P7, P8 and P10) and the source (P18). 
 
Keywords: Oil, ecotoxicology, São Paulo river 
 

 

4.1 INTRODUÇÃO 

 

A atividade de exploração, transporte e refino do petróleo e seus derivados 

são a base do setor energético mundial, porém está atrelada a riscos e acidentes 

ambientais, trazendo danos aos ecossistemas e populações que vivem dos mesmos 

(SIQUEIRA et al., 2004; MORAES, 2007; ITOPF 2019). O petróleo pode ser liberado 
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no ambiente marinho através de atividades rotineiras ou acidentais, incluindo as 

etapas de perfuração, refino, armazenamento, transporte e gestão de resíduos. 

Seus impactos podem ser extensivos a depender de alguns fatores como o volume e 

o tipo de óleo derramado, as características do ambiente, dentre outros (WANG et 

al., 2008; GONG et al., 2014; MOREIRA, et al., 2015). 

Após um derramamento de petróleo em um ambiente marinho, ocorrem 

alguns processos intempéricos físicos, químicos e biológicos. A intensidade desses 

processos varia de acordo com as características do ambiente e do petróleo 

derramado e influenciarão na taxa de degradação e persistências desses compostos 

no meio (KHELIFA et al., 2002; AGARWAL; LIU 2015; NOAA, 2017). 

Dentre esses processos há a formação do agregado  óleo material particulado 

em suspensão (OSA), de tamanho microscópico e estável durante semanas, meses 

ou anos que atua auxiliando na redução de danos através de processos de 

dispersão natural e determinação do destino do petróleo na coluna d'água (BRAGG; 

OWENS, 1995; BRAGG; YANG, 1993; LEE et al., 2003; OWENS; LEE, 2003; SUN; 

ZHENG, 2009; REYES  et al., 2014; MOREIRA et al., 2015; LOH; YIM., 2016; ZHAO 

et al., 2016; MIRANDA et al., 2016; CAI et al., 2017; GUSTITUS; JONH; CLEMENT 

2017, RIOS et al., 2017; GUSTITUS; CLEMENT 2017; MARTINS et al., 2019). Sua 

ocorrência vem sendo estudada desde 1941 por Poirier e Thiel, os quais chamavam 

esse agregado de uma mistura entre óleo, sedimento e água do mar. As primeiras 

constatações da formação do OSA em campo e maior repercussão da temática se 

deram a partir do acidente do Exxon Valdez, no qual notou-se a limpeza das regiões 

costeiras até então contaminadas por manchas de petróleo. Após realização de 

balanço de massa, parte do óleo havia sido dispersado por certo processo não 

identificado, feita análises foi certificado a formação do OSA, observado e 

constatado posteriormente também no derramamento Sea Empires (BRAGG; YANG, 

1993; LEE et al. 1997).  

Em síntese, os agregados de óleo e partículas são formados a partir da 

interação entre pequenas gotículas de óleo e o material particulado em suspensão 

(MPS). Em geral, o MPS são partículas finas, <10 μm (SUN; ZHENG, 2009), 

podendo ser minerais inorgânicos ou particulados orgânicos na coluna d’agua 

(GUSTITUS, CLEMENT 2017).  

Após formados, os OSAs não apenas dispersam o petróleo mas também, 

podem auxiliar na tomada de decisões e gestão de áreas impactadas ou que podem 
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vim a ser impactadas por atividades ligadas a indústria petrolífera, indicando quais 

são as regiões de maiores impactos ecotoxicológicos em caso de acidente 

(MOREIRA et al., 2015; MIRANDA et al., 2016; RIOS et al., 2017; MARTINS et al., 

2019), além de intensificar a biodegradação dos compostos por organismos 

hidrocarbonoclásticos (LEE et al., 2003; SERGY et al., 2003). O destino vertical 

desses agregados irá depender da flutuabilidade adquirida pelos mesmos, que em 

função da densidade obtida pode ser positiva (superfície), neutra (coluna d’água) ou 

negativa (fundo dos corpos hídricos) (LOH, et al., 2014). 

A quantidade de óleo dispersada bem como o tamanho e tipo do OSA serão 

controladas por variáveis ambientais como: salinidade da água (LEE et al., 2002; 

SUN; ZHENG, 2009; DANCHUK; WILSON 2011; GONG et al., 2014; MIRANDA et 

al., 2016), o tipo, tamanho e concentração do material suspenso GUYOMARCH; LE 

FLOCH, 2002; KHELIFA et al., 2002; AJIJOLAIYA et al., 2006; GONG et al., 2014; 

MIRANDA, et al., 2016), a  turbulência (DELVIGNE; SWEENEY., 1988; PAYNE, 

CLAYTON, KRISTEIN, 2003; STOFFYN-EGLI; LEE 2002; SUN et al., 2010; SUN et 

al., 2014), características do óleo (BRAGG; OWENS, 1995; KHELLIFA et al., 2002; 

BANDARA, YAPA, XIE 2011; GONG, 2014), e concentração de matéria orgânica 

(MOREIRA et al., 2015). 

Os hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs) são parte constituinte do 

petróleo, e dispersados pelo OSA. São formados por dois ou mais anéis aromáticos, 

simples ou fundidos com um par de átomos de carbono compartilhados entre os 

anéis em suas moléculas. Em função do caráter lipofílico, alto coeficiente de partição 

octanol-água, somado a concentração de matéria orgânica presentes no material 

particulado em suspensão os HPAs, de tendem a se agregar ao MPS formando o 

OSA, dispersando-se ao longo da coluna d'água e ou ao fundo (LI, PINSUWAN; 

YALKOWSKY, 1995; MOREIRA, et al., 2015; ABDEL- SHAFY; MANSOUR 2016; 

ZHENG, et al., 2016).  

Dentro desse contexto, a presente pesquisa se propõe a estudar a dispersão 

de hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs) em função da formação dos 

OSAs no estuário do Rio São Paulo, BTS, Bahia. Assim, compreender como as 

características do estuário contribuem para tal, indicando os possíveis impactos 

ecotoxicológicos. Dessa maneira, apresentando-se como ferramenta norteadora que 

auxilia na tomada de decisões em caso de derramamento de petróleo na região 

estudada, contribuindo com o gerenciamento da área impactada. 
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4.2 MATERIAIS E MÉTODOS 

Os matérias e métodos adotados no presente estudo dividem-se em: área de 

estudo e locais de amostragem, amostragem e processamento das amostras, 

métodos analíticos e tratamento dos dados.  

 

4.2.1 Área de estudo e locais de amostragem 

 

O estuário do rio São Paulo localiza-se na Baía de Todos os Santos, Bahia, 

Brasil (12°50‟ S - 38°38‟ W), tal baía possui variações semidiurnas de marés 

(LESSA et al., 2001), é a segunda maior baía do Brasil, cercada por terminais 

portuários, atividades industriais (HATJE; ANDRADE, 2009) e 14 distritos que 

contabilizam em média 3,6 milhões de pessoas (IBGE, 2010).  

O estuário estudado encontra-se na Bacia hidrográfica do rio São Paulo, 

apresenta uma área de drenagem de 37 km2, vazão média de 0,3 m3s-1, uma 

extensão total de 17 km, e possui em parte de suas margens manguezais (BAHIA, 

2000).  

Geologicamente falando, está contido na Bacia do Recôncavo, e há 

predominância de litotipos sedimentares e argilosos. Na região litorânea há 

acumulação de sedimentos argilo-siltosos (BAHIA, 1994). O clima da região é úmido 

e possui precipitações anuais média de 1800 mm, nos quais os meses de maior 

incidência de chuvas são de abril a junho (BAHIA 1994; CARVALHO 2007; INMET 

2019). 

O mapa da região de estudo contém as estações de amostragem bem como 

ilustra características importantes na região (Figura 1). Nas proximidades da 

nascente encontra-se as Refinaria Landulpho Alves de Mataripe e na região da foz o 

distrito de Passé além de possuir alguns afluentes ao longo do seu curso tais 

características tornam esse estuário vulnerável a impactos ambientais decorrentes 

das atividades em seu entorno (PETROBRAS/FUNDESPA, 2003; MOREIRA, 2014).  
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Figura 1- Área de estudo e estações de amostragem, com localização do estuário do Rio São Paulo, 
Baía de Todos os Santos, Bahia, Brasil com proximidades do distrito de Passé e Refinaria Ladulpho 
Alves de Mataripe  

 

Fonte: modificado pela autora de CPRM, 2018. 

 

4.2.2 Amostragem e processamento das amostras 

O planejamento amostral prévio foi realizado para determinar as estações de 

coleta com auxílio de imagens de satélite, do software Arcgis10.4.1 e de revisão 

bibliográfica da área estudada. Acrescido a isso realizou-se pré campo para 

reconhecimento da área e coleta de amostras para testes laboratoriais. Em função 

dos resultados encontrados nos testes de formação do OSA definiu-se ao todo 18 
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estações de amostragem ao longo do estuário do rio São Paulo com 10% de 

triplicatas de campo.  

A amostragem foi realizada dia 15 de maio de 2018, na baixa mar de sizígia 

no do estuário do rio São Paulo, BTS, Bahia alternando entre as margens direita e 

esquerda e ao centro de cada setor do estuário (Figura 1). Foram coletadas, nas 

estações de amostragem, amostras água superficial que, foram acondicionadas em 

recipientes previamente descontaminados com Extran® 10% e Diclorometando 

(Merck, Darmstadt, Alemanha).  

Todo material coletado foi mantido sob refrigeração em campo até a chegada 

no Laboratório de Excelência em Geoquímica (LEPETRO), na Universidade Federal 

da Bahia, onde foram refrigerados. Nos dias posteriores foram realizados os 

experimentos de formação do OSA. Acrescido, os parâmetros físico-químicos: 

temperatura (ºC), potencial hidrogeniônico (pH), salinidade (%), oxigênio dissolvido 

(mg L-1) e turbidez (NTU) foram medidos em campo, em cada estação de 

amostragem utilizando a sonda multipramétrica da marca Horiba, modelo U50. 

 

 

4.2.3 Métodos analíticos 

 

Para compor os resultados e alcançar o objetivo de correlacionar as 

características do estuário do RSP (salinidade, COP, clorofila a e MPS) com a 

formação do OSA e dispersão de HPAs ao longo do estuário do RSP (rio São Paulo) 

realizou-se a caracterização geoquímica do mesmo, para tanto utilizou-se a 

metodologia descrita na Tabela 1. 

A concentração da salinidade foi medida in situ e a concentração do material 

particulado em suspensão foi obtida através da filtração a vácuo da água coleta 

utilizando membrana de fibra de vidro GF 2 (0,45 µm) previamente calcinada. 

 
Tabela 1- Métodos analíticos utilizados para determinação das características geoquímicas do 
estuário do rio São Paulo  

PARÂMETROS MÉTODOS UTILIZADOS 

Clorofila a Adaptado de APHA, 1999; 
HPAs Adaptado de Cavalcante et al. 2008; Cotta et al., 

2009 e Sousa 2016  
Carbono orgânico no particulado             Strickland e Parsons (1972) 

Fonte: a autora, 2019. 
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4.2.4 Experimento de formação do agregado óleo material particulado em 

suspensão (OSA) 

 

Os experimentos de simulação de formação dos OSAs foram realizados no 

LEPETRO na Universidade Federal da Bahia, ocorreu em cinco tempos e cada um 

deles comportou 8 erlenmeyers em uma mesa agitadora reciprocante, modelo 

MARCONI MA 570, submetidos a agitação de 126 ciclos por minuto. Nas simulações 

continham um branco realizado com água ultrapura extraída com Diclorometano 

(Merck, Darmstadt, Alemanha), 10% de triplicatas de campo e 10% de triplicata de 

bancada. As unidades de simulação foram revestidas com um material escuro, para 

evitar a perda de compostos por foto oxidação durante o experimento, e vedados na 

saída com o mesmo intuito de evitar perdas.  

Cada unidade de simulação representou uma estação de amostragem e nas 

mesmas continham 250 mL de água proveniente do estuário do rio São Paulo, com 

as principais características mantidas. Nestas foram adicionadas 50 mg de óleo 

proveniente da bacia de Campos, formação Macabu e Coquinos, poço 6- CHT- 04- 

ESS, simulando um derramamento. O perfil do óleo e de distribuição de HPAs, bem 

como informações referentes a caracterização do petróleo utilizados nesse 

experimento encontram-se na Figura 2 e Tabela 2. 

Após realização de cada experimento foram removidas 50 mL da coluna e 50 

mL do fundo dos erlenmeyers e posteriormente reservadas e congeladas em 

garrafas âmbar de 100 mL para extração. Posterior a remoção das alíquotas, 

sabendo que ao adicionar o petróleo da Bacia de Campos nas unidades de 

simulação e ligar a mesa agitadora reciprocante, certa quantidade do óleo aglutinou-

se as paredes de alguns erlenmeyer, contabilizou-se o petróleo que não reagiu com 

o sistema e abateu do valor inicial adicionado, obtendo uma resposta de dispersão 

real para cada unidade de simulação 

A metodologia utilizada para realização desse trabalho foi proposta por 

Khelifa (2002) adaptada por Moreira colaboradores (2015), e desde então foi 

adaptada para diferentes aplicações dos estudos do OSA no Brasil (SILVA et al., 

2015; MIRANDA et al., 2016, RIOS et al., 2017) e mais recentemente adaptada por 

Martins e colaboradores (2019), na qual busca-se respostas mais voltadas a campo, 

sem adição de MPS e uso de água salina artificial, mantendo o máximo possível as 
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características do ambiente coletado objetivando respostas mais próximas a 

realidade do ambiente estudado. 

 
Figura 2 – Perfis cromatográficos do óleo da bacia de Campos, em que o eixo das abcissas se tem o 
tempo (min) e o eixo dar ordenadas a intensidade do sinal (pA). A: Perfil de distribuição de 
hidrocarbonetos totais; B: Perfil de distribuição dos hidrocarbonetos policíclicos aromáticos 
 

 

 

 
Fonte: a autora, 2019. 
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Tabela 2 – Propriedades do óleo da bacia de Campos 

Parâmetros Valores medidos 

Densidade (g mL-1) 0,881423 a 

Viscosidade (m Pa s) 36,44a  

Pristano (kg mg-1) 3249,84b 

Fitano (kg mg-1) 2271,42 b 

UCM (kg mg-1) 116014,80 b 
HTP (kg mg-1)  351826,50 b 

Pristano/Fitano 1,43 b 

Prista/n-C17 0,47 b 

Fitano/n-C18 0,35 b 

∑HPAs (ƞg g-1) 603895,8242 b 

∑HPAs leves (ƞg g-1) 500357,7 b 

∑HPAs pesdos (ƞg g-1) 103538,1 b 

 
Fonte: a Assunção, 2014; b a autora, 2019. 

 

4.2.5 Extração e determinação de hidrocarbonetos policíclicos aromáticos 

(HPAs) 

 

As amostras obtidas após o experimento foram extraídas utilizando a 

metodologia adaptada de Khelifa (2002) que vem sendo sucessivamente utilizadas 

em trabalhos dentro dessa vertente (MOREIRA et al., 2015; SILVA et al., 2015; 

MIRANDA et al., 2016, RIOS et al., 2017). Resumidamente a amostra é colocada em 

um funil de extração (250 mL) juntamente com 50 μL do padrão surrogate (P-

terphenyl D14, 2000 e 500 μg L-1) e 50 mL do solvente diclorometano (Merck, 

Darmstadt, Alemanha) e é submetida a agitação com duração de 30 segundos, 

seguidamente a mesma é encaminhada para processo de filtração a vácuo, Figura 3 

A e B. As duas etapas supracitadas se repetem duas vezes, totalizando três 

agitações e filtrações. A cada filtração o filtrado se acumula no kitassato e ao 

término é transferido para um balão de fundo redondo, posteriormente o extrato é 

submetido a concentração junto a um evaporador rotativo modelo R210 Butch 

Switzerland, os extratos concentrados passam por uma coluna cromatográfica de 

sílica, utilizando-se 40 mL da mistura de diclorometano e hexano (2:1) (Merck, 

Darmstadt, Alemanha), para separação da fração aromática, posteriormente são 

novamente concentrados, transferidos para microvials e avolumadas para 200 µL. 

A determinação dos 16 HPAs prioritários foi realizada em um cromatógrafo a 

gás modelo GC system Agilent 7890B acoplado a um espectrômetro de massas 

modelo Agilent 5977A (GC/MS) sob o modo Singular Ion Monitoring (SIM). As 

características da coluna capilar de sílica utilizada foram coluna: HP-5MS, 60m x 250 
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µm x 0,25 µm de espessura do filme. A temperatura inicial do forno foi de 100 °C 

variou em intervalos até 300°C. A temperatura da fonte de íons foi de 230°C e do 

quadrupolo 150°C. O gás de arraste utilizado durante as análises foi o  Hélio de alto 

grau de pureza, com uma taxa de fluxo de 1 mL min-1.A calibração interna do 

equipamento, foi obtida através de cinco pontos com uma mistura dos 16 HPAs 

prioritários com concentrações variando entre 10 e 200 μg L-1. O coeficiente de 

correlação aceito para essas curvas foi de 0,99. A taxa de recuperação do surrogate 

nas amostras variou entre 60 e 134%, com exceção da unidade de simulação P6F 

que obteve recuperação de 46%. 

 
Figura 3 - Procedimento metodológico de extração dos compostos orgânicos dispersados através da 
formação do OSA com separação das fases; A: visão geral do processo de extração; B: vista 
aproximada com separação das fases 

  

Fonte: a autora, 2018. 

 

4.2.6 Limites ecotoxicológicos 

 

 A aplicação do OSA como ferramenta norteadora de impactos 

ecotoxicológicos requer a utilização de índices que limitem valores de concentrações 

que possam trazer danos a biota, nesse sentido no presente estudo aplicou-se aos 

valores propostos pela National Oceanic and Atmospheric Administration (NOAA) em 

seu programa Through its National Status and Trends (NS&T). Os índices utilizados 

A B 
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foram obtidos através do compilamento de dados biológicos e químicos provenientes 

de estudos de modelagem computacional, bioensaios laboratoriais e campo, 

relacionando concentrações de contaminantes com efeitos adversos a biota. Os 

índices utilizados nessa pesquisa foram ERL (effects range-low) e ERM (effective 

range medium), os quais podem ser aplicados como ferramentas interpretativas em 

estudos ambientais a partir das faixas de efeitos adversos estabelecidos. 

Concentrações de HPAs menores ou iguais a 4.022 ƞg g-1 (ERL) raramente se 

observará efeitos adversos a biota, se as concentrações encontradas forem maiores 

do que  4.022 ƞg g-1 (ERL) no entanto menores do que 44.792 ƞg g-1 (ERM) 

ocasionalmente ocorrerá danos ecotoxicológicos a biota e finalmente se as 

concentrações estiverem acima de 44.792 ƞg g-1 (ERM) frequentemente serão 

observados efeitos ecotoxicológicos a biota presente na região. 

 

4.2.7 Tratamento dos dados 

 

A correlação de Pearson foi realizada utilizando o software Statistic for 

Windows, versão 7.0 da Statsoft Inc, as análises de dispersão foram realizadas 

utilizando o softawre livre R, versão 3.5.1, com auxílio dos pacotes Coorplot e 

Graphics. Os mapas foram plotados utilizando o ARCGIS, versão 10.3.1, aplicando a 

técnica de interpolação Inverse Distance Weighting (IDW). 

 

4.3 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

Este tópico destina-se a discussão dos resultados encontrados nesse estudo, 

engloba a dispersão de hidrocarbonetos totais e policíclicos aromáticos ao longo da 

coluna d’água e fundo, bem como a correlação entre os fatores que influenciam a 

formação do OSA no estuário do rio São Paulo e por fim uma abordagem da 

utilização do mesmo como ferramenta da prevenção de impactos. 

 

4.3.1 Hidrocarbonetos totais dispersados 

 

A massa total do extrato de petróleo dispersados pela formação dos OSAs, 

obtidas posterior ao processo de extração pela diferença de peso do vial com e sem 

o extrato, variou entre 1,5 – 14,7 mg (P15 e P5, respectivamente) para a coluna 
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d’água e 0,6 – 5,7 mg (P 15 e P7 respectivamente) para o fundo, esses e demais 

valores de dispersão podem ser observados na Figura 4.  

 
Figura 4- Massa de hidrocarbonetos totais dispersados pelo OSA para a coluna e fundo, o eixo das 
abcissas representa as unidades experimentais de simulação e o eixo das ordenadas representa a 
massa de petróleo (mg) dispersada 

 
Fonte: a autora, 2019. 

 

Em termos gerais, contabilizando a dispersão ao longo coluna e fundo, a 

unidade de simulação em que houve maior dispersão foi a P7 (18,6 mg) e o que 

houve menor dispersão total foi a P15 (2,1 mg). 

É importante salientar que a formação do OSA é um dos diversos processos 

intempéricos que ocorre quando há um derramamento de petróleo em ambiente 

aquático. Dessa forma, paralelo a este ocorrem outros processos responsáveis pela 

dispersão, taxa de degradação e persistência dos hidrocarbonetos de petróleo no 

meio (KHELIFA et al., 2002; REYES et al., 2014; AGARWAL; LIU 2015; NOAA, 

2017). Nesse âmbito, a Tabela 3 apresenta a porcentagem dispersão da massa de 

hidrocarbonetos, obtidas através do extrato, em função da formação do OSA em 

cada unidade de simulação, evidenciando que o mesmo é eficiente na dispersão de 

hidrocarbonetos. As porcentagens de dispersão variaram entre 4,2 e 37,28%.  
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Tabela 3- Porcentagem de dispersão de petróleo a partir da formação do OSA no estuário do rio São 
Paulo nas 18 unidades experimentais de simulação 

U. E P1 P2 P3 P4 P5 P6 P7 P8 P9 

% P. D 15,42 14,62 16,45 25,44 35,65 26,64 37,28 20,64 21,43 

U. E P10 P11 P12 P13 P14 P15 P16 P17 P18 

% P. D 16,09 18,64 8,01 17,83 8,81 4,20 8,21 14,22 21,02 

Legenda: U.E: unidade experimental; %P. D: porcentagem de petróleo dispersado 
Fonte: a autora, 2019.  
 

 No presente estudo a variação de MPS presente nas águas do estuário do 

RSP, no momento da amostragem, foi entre 35,75 mgL-1 (P18) e 104,25 mgL-1 

(P11), apresentando baixas variações quando comparado aos experimentos de 

simulação realizados por outros pesquisadores. MOREIRA e colaboradores (2015) 

em seus experimentos variou a contração de sedimentos de 50 a 300 mgL-1. 

Miranda e colaboradores (2016) na mesma região de estudo variaram as 

concentrações de MPS entre 100 e 1000 mgL-1. Em seus resultados, nos 

experimentos que tiveram até 200 mgL-1, Moreira e colaboradores (2015) 

encontraram variações da dispersão de petróleo entre 3,78 e 25,20% enquanto 

Miranda e colaboradores (2016), nos experimentos com 200 mgL-1 de MPS, obteve 

dispersão de aproximadamente 43, 75% do petróleo inicial.  

 Um dos objetivos desse estudo foi entender como aconteceria a formação do 

OSA na região de estudo em um derramamento de petróleo, para tanto foi mantida 

as características principais do estuário durante as simulações laboratoriais, nesse 

sentido a dispersão de petróleo no estuário do rio São Paulo foi eficiente em função 

da formação do OSA. Embora tenha havido baixas concentrações de MPS na região 

quando comparado a demais trabalhos, os quais indicam que o aumento da 

partículas suspensas aumenta a formação do agregado, o estuário apresenta 

características naturais que favorecem a biodispersão de petróleo sem adição de 

materiais externos (AJIJOLAIYA et al., 2006; SUN; ZHENG 2009; MOREIRA, 2015; 

MIRANDA, 2016). 

  

4.3.2 Dispersão de HPAs em função da formação dos OSA ao longo da coluna 

d’agua e fundo das unidades de simulação 

 

A dispersão do ∑HPAs ao longo das unidades simulação podem ser 

observadas na Figura 5, cada unidade de simulação foi plotada em um gráfico onde 

o código P1C significa: unidade de simulação da estação de amostragem P1 coluna, 
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P1F significa: unidade de simulação da estação de amostragem P1 fundo e assim 

sucessivamente.  

Observando a Figura 5 percebe-se que o P17 foi o que mais formou OSA com 

flutuabilidade neutra, dispersando 566.989,84 ƞg g-1 de HPAs para a coluna d’água. 

Em termos gerais houve maiores dispersões para a coluna d’agua com exceção das 

unidades de simulação:  P2, P4, P7, P8, P14 e P18, que formaram OSA com 

flutuabilidade negativa. 

 
Figura 5- Gráfico do somatório dos HPAs toais distribuídos entre a coluna e o fundo das unidades de 
simulação em função da formação do OSA, o eixo das abcissas representa as unidades de simulação 
e o eixo das ordenadas representa a concentração de HPAS dispersados (µg g-1) 

 
Fonte: a autora, 2019. 

 
A porcentagem da concentração do ∑HPAs dispersados por unidade de 

experimental variou de 9,9% na unidade P2 e 75,27% na unidade P18, o valor médio 

do ∑HPAs dispersados nas 18 unidades experimentais foi de 36,49%. A dispersão 

de HPAs em função da formação do OSA nesse trabalho foi satisfatória, e pode ser 

visualizada na Tabela 4, na qual contém a porcentagem de dispersão de HPAs em 

função das concentrações obtidas no GC-MS. Esses resultados são notórios e 

relevantes, evidenciando que os agregados óleo material particulado em suspensão 

realizam um importante papel na dispersão de hidrocarbonetos totais (KHELIFA, et 

al., 2002; LEE et al., 2003; OWENS; LEE, 2003; SUN; ZHENG, 2009; LOH; YIM., 

2016; MOREIRA et al., 2015; ZHAO et al., 2016; MIRANDA et al., 2016; CAI et al., 

2017; GUSTITUS; JONH; CLEMENT 2017, RIOS et al., 2017; GUSTITUS; 
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CLEMENT 2017; MARTINS et al., 2019) e também  especificadamente de 

hidrocarbonetos policíclicos aromáticos. 

 
Tabela 4- Porcentagem de dispersão do ∑HPAs a partir da formação do OSA no estuário do rio São 
Paulo nas 18 unidades experimentais de simulação 

U. E P1 P2 P3 P4 P5 P6 P7 P8 P9 

% P. D 
23,88 9,90 17,67 47,06 33,38 15,46 62,89 40,61 41,52 

U. E P10 P11 P12 P13 P14 P15 P16 P17 P18 

% P. D 
25,51 12,53 27,37 45,83 36,32 43,86 38,66 59,06 75,27 

Legenda: U.E: unidade experimental; %P. D: porcentagem do ∑HPAs dispersado 
Fonte: a autora, 2019.  

 

O estuário do rio São Paulo, em um cenário de derramamento, levando em 

consideração a simulação laboratorial, tende a formar OSA com flutuabilidade neutra 

em maiores quantidades, contudo, há formação de agregados com flutuabilidade 

negativa. Os resultados encontrados quando comparados com trabalhos pretéritos 

em diferentes períodos do ano confirmam a tendência do estuário do RSP a 

dispersar a maior parte dos hidrocarbonetos para a coluna d’água e também indicam 

regiões onde esse contaminante pode vim a se encaminhar para o fundo dificultando 

a biodegradação desses compostos (MIRANDA, et al., 2016; MARTINS et al., 2019).  

 

4.3.3 Análise da dispersão de HPAs em função da massa molecular 

 

A fim de compreender a dispersão dos HPA em função da quantidade de 

anéis que possuem, foi separado a dispersão entre os hidrocarbonetos policíclicos 

aromáticos que possuíam baixo peso molecular e alto peso molecular. Ao analisar a 

figura 6 A, percebe-se que os HPAs com baixo peso molecular apresentaram 

maiores concentrações na coluna d’água do que no fundo, a variação na coluna foi 

quantificada entre 48.868,12877 ƞg g-1 (P2) e 467.271,5 ƞg g-1 (P17) enquanto que a 

fundo foi de 36.703,76 ƞg g-1 (P6) e 395.060,8 ƞg g-1 (P18). Já no que diz respeito a 

Figura B, é notado que as variações encontradas na dispersão dos HPAs de alto 

peso molecular na coluna foram de 9.535,039 ƞg g-1 (P2) e 99.718,35 ƞg g-1 (P17) e 

ao fundo 7.321,783 ƞg g-1 (P6) e 124.137,8 ƞg g-1 (P 18). Em ambas as situações 

(Figura 6 A e B) existe uma tendência de aumento de dispersão da foz para o centro 

do estuário, seguido de um decréscimo e aumento nas regiões mais próximas a 

nascente. 
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Era esperado que houvesse maior dispersão dos hidrocarbonetos policíclicos 

aromáticos pesados em detrimento dos leves em ambas situações (coluna e fundo), 

em função do alto coeficiente de partição octanól água, de maneira que a cada anel 

aromático adicionado diminui-se a solubilidades dos mesmo em água e dessa forma 

os mais leves são mais solúveis em água e os mais pesados tenderiam a agrega-se 

ao MPS (SIMS; OVERCASH, 1983; YALKOWSKY et al., 1994; ATSDR 1995) no 

entanto foi quantificado maiores valores de HPAs leves dispersados em função da 

formação do OSA, sugerindo que ao remover as alíquotas os HPAs com maior peso 

molecular estavam agregados ao MPS que logo saturou, enquanto os que possuem 

menor peso molecular estavam diluídos na água e também agregado ao MPS 

(GEARING et al., 1980), resultando em um maior volume dispersado. Além disso no 

óleo da bacia de Campos utilizado no experimento continha quantidades elevadas 

de hidrocarbonetos leves (500.357,7 ƞg g-1) quando comparados aos pesados 

(103.538 ƞg g-1), aproximadamente 5 vezes mais em 25 mg, enquanto que nos 

experimentos foram utilizados 50 mg de óleo, tal fato pode ter corroborado para os 

resultados encontrados. 

 

4.3.4 Correlação entre as características do estuário do rio São Paulo e a 

formação de agregados de óleo e material particulado em suspensão 

   

  A correlação de Pearson (Tabela 5) evidencia quais características do 

estuário do rio São Paulo analisadas possuíram maior influência positiva e negativa 

na formação do OSA e dispersão de HPAs. 

 
Tabela 5- Correlação de Pearson entre as variáveis do estuário e a formação de OSA com dispersão 
de HPAS para coluna e fundo 

  COP CLOROFILA a SALINIDADE MPS HPAS C HPAS F 

COP 1           

CLOROFILA a 0,16 1         

SALINIDADE -0,13 -0,61 1       

MPS -0,14 -0,25 0,40 1     

HPAS C -0,15 0,65 -0,63 -0,47 1   

HPAS F  -0,01 0,53 -0,46 -0,38 0,38 1 

Legenda: os números em negrito indicam correlação significativa com p<0,05, os demais indicam 
correlações não significativos com p>0,05; HPAs C: hidrocarbonetos policíclicos aromáticos 
dispersados para a coluna d’água; HPAs F: hidrocarbonetos policíclicos aromáticos dispersados para 
o fundo. 
Fonte: a autora, 2019. 
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Figura 6- Gráfico de dispersão dos HPAs pela formação do OSA, onde o eixo das abcissas 

representa as estações de amostragem e o eixo das ordenadas representa as concentrações de 

HPAs (ƞg g-1); A: HPAs com baixo peso molecular ao longo da coluna e fundo; B: HPAs com alto 

peso molecular ao longo da coluna e fundo 

 
 

Fonte: a autora, 2019. 

 

 

Nesse estudo, a flutuabilidade neutra foi motivada mais fortemente pela 

salinidade e pela clorofila a, a primeira negativamente e a segunda positivamente, 

quanto maior a salinidade media menor a dispersão e as estações onde 

apresentaram maiores concentrações de clorofila a apresentaram também maior 
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formação de OSA na coluna d’água. Houve uma correlação negativa fraca o COP, 

diferindo dos resultados encontrados por Moreira e colaboradores (2015) no mesmo 

estuário, essa diferença possivelmente deve-se ao fato de que em seus 

experimentos foi utilizado sedimentos e não o MPS do rio, além disso as 

concentrações de sedentos utilizadas por eles foram significativamente maiores do 

que as encontradas no presente estudo.  

Em relação aos OSAs com flutuabilidade negativa as correlações mais 

expressivas também foram com a clorofila a e salinidade, influenciando 

respectivamente positiva e negativamente.  

O material particulado em suspensão apresentou correlação negativa fraca 

com a dispersão de HPAs tanto para a coluna quanto para o fundo, das unidades de 

simulação, sendo que na coluna essa correlação foi mais forte do que ao fundo. 

Trabalhos anteriores afirmam que o aumento de concentração de partículas 

suspensas aumentam a dispersão de HPAs (AJIJOLAIYA et al., 2006; SUN; ZHENG 

2009; MOREIRA et al., 2015; MIRANDA et al.,, 2016) contudo isso não foi elucidado 

nesse estudo ao analisar as correlações, tal fato pode ser explicado pois nos demais 

estudos não foi estudado a influência de outros fatores ambientais que podem 

influenciar na formação do OSA, ou ainda em função das maiores concentrações de 

MPS utilizadas nesses trabalhos artificialmente aumentadas. Apesar de apresentar 

correlação negativa com MPS as condições ambientais de realização desse 

experimento evidenciam que o estuário possui condições naturais de formação de 

OSA e dispersão de HPAs. 

A clorofila a influenciou positivamente a formação do OSA tanto com 

flutuabilidade neutra (0,655) quanto negativa (0,533), sendo a maior correlação 

positiva encontrada nesse estudo, sendo o principal fator contribuinte para a 

formação dos OSAs e dispersão de HPAS. Essas partículas interagiram com o óleo 

para formar OSAs. Essas interações foram retratadas em demais estudos (BOEHM; 

QUINN 1979; GEARING et al., 1980; WADE; QUINN 1980; PASSOW et al., 2012), e 

ocorrem pois os fitoplanctons produzem  polissacarídeos extracelulares (EPS) que 

auxiliam na união das superfícies em função da capacidade que possuem de 

formarem nano géis de tamanho coloidal com propriedades de nano fibras, com 

capacidade adsortiva para hidrocarbonetos (PASSOW et al., 1994; LOH; YIN, 2016). 

 Trabalhos anteriores afirmam a salinidade contribui para a formação dos 

agregados, através das ações eletrostáticas. Porém, até uma salinidade crítica na 
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qual a formação de OSA se estabilizará, esse valor depende do tipo de óleo e 

características do MPS (LE FLOCH et al., 2002; KHELIFA et al., 2003; KHELIFA et 

al., 2005). 

 A salinidade medida no presente estudo variou entre 22 – 39,4 PSU, as 

regiões onde foram medidos os menores valores de salinidade foi onde ocorreram 

as maiores concentrações de OSAs. Sugere-se que as salinidades mais altas 

associadas as demais características do estuário influenciaram negativamente a 

formação do OSA e dispersão dos HPAs, principalmente porque o parâmetro 

biogeoquímico clorofila a foi determinante na formação dos OSAs no presente 

estudo e nesse contexto a densidades e diversidades de comunidades 

fitoplanctônicas diminuem à medida que aumenta a salinidade em função dos 

estresses causados as mesmas. 

 Mesmo quando simulado em maré baixa, com menores influências das 

águas oceânicas os valores medidos de salinidade foram altos até a estação de 

amostragem P14, chegando a aproximadamente 40 PSU no entanto, as salinidades 

medidas do a estação P15 até o P18 variaram de 20 a 30 PSU, esses estações 

também foram onde houve maiores formações de OSA. Em suma, valores de 

salinidade acima de 30 PSU, nas condições desse experimento, diminuíram a 

formação dos agregados já os valores de salinidade encontrados nas regiões onde 

houve maior dispersão de HPAs estão dentro da faixa de salinidade ótima que 

contribuem na formação dos OSAs (LEE et al., 2002; SUN; ZHENG, 2009; 

DANCHUK; WILSON 2011; GONG et al., 2014; MIRANDA et al., 2016). 

Le Floch e colaboradores (2002) testou a dispersão de petróleo a partir do 

OSA com salinidades de 0-35 PSU e seus resultados mostraram que a salinidade 

influenciam positivamente o OSA, contudo não estabeleceu um limiar de salinidade 

ideal pois o mesmo pode variar de acordo com as características do óleo e do MPS, 

no presente estudo salinidades próximas a 24,75 PSU são mais eficientes para 

formação do OSA, valores mais altos associados as características da região 

estudada e petróleo utilizado no experimento podem diminuir a agregação óleo-

MPS, contudo não a torna nula.  

A energia de mistura, ou turbulência, quebra a mancha de óleo em gotículas 

menores e mantém as partículas suspensas, ela é um fator chave na formação do 

OSA (SUN et al., 2014) juntamente com demais características ambientais 

supracitadas. No presente estudo a energia de mistura manteve-se constante na 
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frequência ideal e que simula a frequência da região estudada que equivale a 126 

ciclos por minuto na mesa reciprocante. A temperatura também é um fator chave na 

formação de agregados microscópios (DELVIGNE,1987; KHELIFA et al.,2002; LIU et 

al., 2006; DANCHUK; WILLSON, 2011) e manteve-se constante durante todo o 

experimento, 25° C uma temperatura comum em ambiente tropical. Por conta da 

constância essas duas varáveis não entraram na análise de correlação.   

Finalmente, os parâmetros ambientais que regulam a formação do OSA 

estabelecidos em trabalhos posteriores estiveram influenciando a dispersão no 

estuário do rio São Paulo, contudo as influências mais fortes foram da salinidade 

(negativa) e clorofila a (positiva). 

 

4.3.5 O OSA como ferramenta ecotoxicológica na previsão e prevenção de 

impactos ambientais 

 

Alguns autores afirmam que o OSA é um método de limpeza avançado e que 

pode ser auxiliado por outras técnicas, como a relocação de sedimentos oleados 

para zonas de maior turbulência (Surf Washing) e dessa maneira acelerando as 

interações entre o óleo e a partículas finas suspensas ou através da aplicação de 

uma lama de sedimentos diretamente na mancha do óleo (OWENS 1998; SERGY et 

al., 1999; LEE et al., 2003; GUSTITUS e CLEMENT, 2017). Resultados de um 

derramamento experimental realizado por Sergy e colaboradores (1991) 

demonstram e quantificam que a realocação mecânica de sedimentos acelerou 

significativamente a taxa de remoção de óleo através da formação do OSA. 

Contudo, in situ, caso haja adição de sedimentos aconselha-se seja feita após o 

tempo necessário para a volatilização dos compostos mais leves, aproximadamente 

5 horas, caso contrário esses podem ser transferidos para a coluna d’água sem que 

volatilizem naturalmente (YIN et al., 2015). 

No Brasil, no entanto as principais pesquisas realizadas buscam utilizar os 

conhecimentos da dispersão do OSA para nortear e prevenir impactos ambientais a 

partir de experimentos laboratoriais que simulam os ambientes que se encontram 

em situação de vulnerabilidade a acidentes da indústria petrolífera aplicando os 

resultados do OSA a gestão dessas áreas, tal conhecimento auxilia da tomada de 

decisões em um cenário de possível e provável derramamento de petróleo 



68 

 

(MOREIRA et al., 2015; MIRANDA et al 2016; RIOS et al., 2017; MARTINS et al., 

2019). 

É sabido que a dispersão de OSAs na coluna d’água aumenta a 

biodegradação (BRAGG; YANG 1995; GUYOMARCH et al., 1999; OMOTOSO et al., 

2002; OWENS; LEE, 2003; SUN; ZHENG, 2009) no entanto podem aumentar a 

ecotoxicidade no ecossistema aquático (MUSCHENHEIM; LEE, 2002).  

Estudos afirmam que nas unidades de simulações onde houve a formação do 

OSA houve também o aumento do número de número de bactérias na coluna d’agua 

ao longo do tempo em função da formação dos agregados. Tal fato foi corroborado 

pela depleção do oxigênio, indicando que as bactérias estavam se acumulando na 

região onde tinha maior concentração do contaminante que serviu de fonte de 

alimento para esses microrganismos (JEZEQUEL; MERLIN; LEE., 1999). Além disso 

a formação de agregados a partir de material particulado em suspensão e um óleo 

cru estimularam o crescimento bacteriano, a taxa e a extensão da degradação de 

hidrocarbonetos. Foi constatado que apenas 25% da concentração total da fração de 

n-alcanos (n-C15 a n-C35) permaneceram nos experimentos onde houve a 

formação do agregado, enquanto que no experimento controle houve uma 

concentração de 48%, no que diz respeito aos aromáticos a concentração final foi de 

8% enquanto no experimento controle foi de 25% (WEISE et al., 2010).  

Em um experimento realizado em 1996, em laboratório, foi confirmado que as 

interações óleo e MPS estimulam a atividade microbiana na coluna d’água 

aumentando tanto a taxa quanto a extensão da degradação do óleo (LEE; WEISE; 

ST-PIERRE, 1996).  

Nesse contexto, as regiões do estuário do rio São Paulo, em um cenário de 

derramamentos dentro das condições de simulação do presente estudo 

apresentariam maiores concentrações de HPAs dispersados ao longo da coluna 

principalmente na região da nascente (Figura 7 A), e esses compostos podem vim a 

ser biodegradados por microrganismos (FITZPATRICK et al., 2015).  

  



69 

 

Figura 7- Mapas elaborados a partir da formação do OSA e dispersão de HPAs; A: dispersão ao 
longo da coluna; B: Dispersão ao longo do fundo  

 

 
Fonte: elaboração a autora 2019. 

 

A 

B 
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Os hidrocarbonetos dispersados para o fundo pelo OSA são dificilmente 

biodegradados (LOH et al., 2014). Ainda que exista maior densidade de 

microrganismos nas partículas suspensas do que na água e mesmo elas sendo mais 

ativas metabolicamente do que as suspensas, na região de fundo essa densidade 

diminui significativamente (HARVEY; YOUNG, 1980; VAN LOOSDRECHT et 

al.,1990), dessa maneira os OSAs com flutuabilidade negativa causam impactos 

imediatos aos organismos bentônicos e ao longo do tempo pode causar impactos 

mais agravantes em função da mudança das condições ambientais que 

consequentemente alteram a biodisponibilidade do contaminante. Sendo assim, 

aplicando a formação do OSA na prevenção de impactos ecotóxicológicos o 

presente estudo indica as principais regiões nas quais devem ocorrer ações 

prioritárias no caso de derramamento de petróleo no estuário do rio São Paulo: a 

foz, nas imediações das estações do P2 e P4 , a região central nas estações P7, P8 

e P10, e na nascente especificadamente na estação do P18 (Figura 7 B) pois 

através dos resultados de simulação essas regiões apresentaram maiores 

concentrações de OSA com flutuabilidade negativa, que virão a atingir os 

organismos sensíveis da zona bentônica (MOREIRA, et al., 2015; MIRANDA, et al., 

2016; RIOS et al., 2017). 

Acrescido ao supracitado comparou-se de as concentrações de HPAs 

dispersados pelo OSA para o fundo das unidades de simulação (flutuabilidade 

negativa), os índices ERL (effects range-low) e ERM (effective range medium), com 

intuito de saber quais seriam as regiões que apresentariam impactos extensivos aos 

organismos bentônicos, Figura 8.  

Os valores do ERL para o somatório de HPAs é 4.022 ƞg g-1 e o ERM 44.792 

ƞg g-1. As concentrações abaixo do ERL, indicam que o efeito biológico tende a ser 

raro. Se as concentrações se apresentem iguais ou maiores que ERL, mas abaixo 

do ERM, isso indica que um efeito biológico ocorrerá ocasionalmente. 

Concentrações com o valor do ERM ou acima dele indicam que um efeito biológico 

negativo ocorrerá frequentemente (BUCHMAN, 2008). Analisando a Figura 10 

percebe-se que ocorrerão efeitos ecotoxicológicos em quase todas as unidades de 

simulação, com exceção das estações P2 e P6.  

As simulações mostraram que os HPAs no fundo das unidades de simulação 

causariam efeitos negativos as espécies bentônicas, que ao longo do tempo 

poderiam interromper o desenvolvimento dessas comunidades (SANTOS, 2014). A 



71 

 

implicações ecotoxicológicas seriam principalmente: aparecimentos de anomalias, 

diminuição da fertilidade, desparecimento da fauna e flora (NISBET; LAGOY 1992; 

BAUMARD, et al, 1998; PETERS et al., 1999; SAVINOV et al., 2003; CHEN, CHEN, 

2011). 

 
Figura 8- Hidrocarbonetos policíclicos aromáticos dispersados para o fundo das unidades de simulação e 
respectivos limites de efeitos ecotoxicológicos, o eixo das abcissas representa as unidades experimentais de 
simulação e o eixo das ordenadas representa a massa (mg) dispersada 

 

Fonte: a autora, 2019. 

Embora a formação do OSA diminua as concentrações de óleo na superfície 

transferindo para a coluna d’agua onde haverá maior biodegradação, os impactos 

aos organismos pelágicos, ainda que em menor escala, não devem ser ignorados. 

Alguns autores afirmam que os hidrocarbonetos dispersados por partículas 

suspensas tenham efeito neutro em zooplânctos (CONOVER, 1971; MACKIE et al., 

1978) no entanto, o contaminante pode ser pode ser biomagnificado por peixes 

maiores (WELLS; PERCY, 1985). Nesse sentido, no pior cenário, não havendo 

nenhuma biodegradação na coluna d’água dos HPAs dispersados, o que é pouco 

provável uma vez que resultados contrários já foram evidenciados exaustivas vezes, 

todas as unidades de simulação que representam os pontos do estuário do rio São 

Paulo apresentariam riscos ecotoxicológicos as espécies pelágicas, no entanto esse 

efeitos seriam diminuídos em função da biodegradação natural desses compostos 

(LEE; WEISE; ST-PIERRE, 1996; FITZPATRICK et al., 2015). 

Quando há um acidente da indústria petrolífera os impactos são inevitáveis, 

nesse sentido o entendimento da formação do OSA e sua aplicação tem o intuito de 

atenuar esses impactos e nortear ações de mitigação, deixando claro que há 
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limitações desse método, contudo visto o impacto maior do acidente, através dos 

OSAs esses danos são ou podem ser reduzidos através da biodegradação na 

coluna d’água e indicação de áreas onde a biodegradação dificilmente ocorrerá.  

 

4.4 CONCLUSÃO 

 

 A formação do agregado óleo material no estuário do rio São Paulo foi 

eficiente na dispersão do petróleo adicionado as unidades de simulação. Os valores 

de HPAs dispersados nesse estudo superaram as expectativas em algumas 

unidades de simulação, tais resultados são proveitosos para os estudos de 

dispersão de petróleo em ambiente estuarino e contribui com o arcabouço de dados 

gerados por trabalhos anteriores, além de trazer dados inéditos quanto a dispersão 

de hidrocarbonetos policíclicos aromáticos em função da formação do agregado óleo 

material particulado em suspensão. 

 Os OSAs formados durante os experimentos adquiriram flutuabilidade neutra 

na maior parte das unidades de simulação, dispersando os HPAs para a coluna 

d’água. Houve maior dispersão dos HPAs de baixo peso molecular, com dois e três 

anéis aromáticos, tanto para a coluna d’água quanto para o fundo, no entanto os 

volumes dispersados para a coluna foram maiores quando comparados ao fundo. 

 Foi traçada a correlação entre as características do estuário estudado e a 

dispersão de HPAs, as correlações mais significativas formam com a salinidade 

(negativa) e clorofila a (positiva), indicando que salinidades muito altas influenciaram 

negativamente a dispersão e que as concertações mais altas de clorofila a 

influenciaram positivamente a dispersão de HPAs.  

 Embora tenha ocorrido maior dispersão de HPAs para a coluna d’agua, região 

que proporciona maior biodegradação dos compostos, é interessante observar a 

formação de OSA com flutuabilidade negativa, que favorece uma degradação mais 

lenta dos HPAs. Nesse sentido, aplicando o OSA como ferramenta norteadora na 

prevenção de impactos ambientais a região da foz, nas imediações das estações 

P2, P4 e P5, a região central entre as estações P7, P8 e P14, e a nascente 

especificadamente na estação P17 devem ser prioridade em função dos impactos 

associados a sedimentação do petróleo nessas regiões.  

 Em um cenário de derramamento de petróleo, dentro das condições 

estudada, os impactos ecotoxicológicos foram estimados de acordo com os limites e 
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ERL e ERM  e dentro desse contexto, atingiriam potencialmente toda a extensão do 

estuário que formou OSA com flutuabilidade negativa, com exceção das estações 2 

e 6, sendo que os impactos mais atenuados se dariam nas estações 17, 7, 8 e 4 as 

quais possuiriam maiores concentrações de HPAs ao fundo das unidades de 

simulação.  

Os organismos presentes na coluna d’água poderiam sofrer danos 

ecotoxicológicos em toda a extensão do estuário, pois as concentrações de HPAs 

estiveram acima dos limites do ERL e ERM  em todo estuário,  porém os mesmos 

seriam diminuídos em função da biodegradação ativa nessas regiões, o que 

aconteceria de forma mais lenta com os HPAs dispersados para o fundo, 

aumentando o impacto nessas regiões em médio e longo prazo. 

 Os resultados encontrados nesse estudo são frutos de um experimento de 

simulação de derramamento de petróleo. As unidades de simulação representaram 

o estuário do rio São Paulo. Foram mantidas as principais características das águas 

superficiais, contudo o experimento foi realizado em laboratório, no ambiente 

estuarino real podem haver algumas variações em função da dinamicidade dos 

mesmos.  
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5 CONCLUSÃO GERAL 
 

 

O estuário do rio São Paulo possui diferentes graus de contaminação 

decorrente de atividades antrópicas, apresentando-se em um estado de médio a 

elevado de trofia, além da presença de metais tóxicos, nitrato e amônia em 

concentrações de média a elevada. O MPS do estuário do rio São Paulo encontra-se 

contaminado por HPAs e os mesmos são principalmente de origem pirolítica e 

petrogênica, ambas antropogênicas. 

 Embora haja esforços para a mitigação dos impactos ambientais proveniente 

das indústrias ainda ocorrem acidentes de derramamentos de petróleo nas etapas 

de perfuração transporte e refino, além de vazamento nas tubulações dentre outros, 

nesse sentido o estudo do OSA realizado nesse trabalho contribui com arcabouço 

de dados que podem ser utilizados na tomada de decisões no caso de uma tragédia 

iminente envolvendo a região estuda.  

O estuário do rio São Paulo apresentou características naturais que 

proporcionaram a formação de OSAs, a dispersão de HPAs em sua maior parte foi 

direcionada para a coluna d’água, mas houve estações de amostragem que 

apresentaram sedimentação do petróleo dispersado, essa percepção norteia as 

regiões que teriam maiores impactos ambientais.  

Em um cenário de derramamento de petróleo na região estudada os impactos 

ecotoxicológicos se estenderiam aos organismos pelágicos e bentônicos, no entanto 

as regiões de bentos e epibentos seriam mais impactadas devido as baixíssimas 

taxas de degradação desses contaminantes nessas regiões.  

Bem verdade que a dispersão da pluma de contaminação é complexa e que 

experimentos laboratoriais apresentam limitações, contudo os resultados gerados 

por essa pesquisa apresentam relevância científica e devem ser levados em 

consideração em possíveis acidentes que contamine a região desde que as 

características do petróleo derramado sejam as mesmas ou similar ao utilizado 

nesse estudo. 

Em pesquisas futuras sugere-se o uso de dados de correntes, além da 

construção de um modelo computacional que simule a dispersão de petróleo em 

diferentes regiões do mundo em função dos dados gerados por trabalhos já 

realizados, de maneira que o usuário (pesquisador, tomador de decisões, cientista) 
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acesse uma biblioteca, selecione as características desejadas e obtenha respostas 

de simulações, e os trabalhos posteriores de experimentos alimentariam essa 

biblioteca. Em termo analíticos, no protocolo de extração das amostras do 

experimento de formação do OSA, sugere-se que sejam separadas as frações água 

a MPS e sejam extraídas separadamente. 
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APÊNDICE A 
 

Tabela A - Recuperação do Terfenil D14 na determinação do LDM utilizado nas amostras de caracterização para 
a determinação de HPAs no MPS  
 

Concentração medida (µL-1) Concentração esperada (µL-1) % de recuperação 

63,62 50 127,241178 

58,91 50 117,821838 
64,77 50 129,535515 
55,51 50 111,02463 
66,29 50 132,583719 
61,83 50 123,652866 
64,07 50 128,143762 
39,96 50 79,9116333 

Fonte: a autora 2019. 
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APÊNDICE B 

 
Tabela B- Recuperação do Terfenil D14 nas extrações de HPAs no MPS das amostras de caracterização do 
estuário do rio São Paulo 
  

Amostra %Recuperação 

CRT P1 110,9402369 

CRT P2.1 96,05794241 

CRT P2.2 130,013621 

CRT P3 52,22008374 

CRT P4 51,69132191 

CRT P5  55,15133135 

CRT P6 72,99300549 

CRT P7 79,68879847 

CRT P8.1 114,9015254 

CRT P8.2 66,71111111 

CRT P8.3 65,76666667 

CRT P 9 65,51089632 

CRT P 10.1 93,0941818 

CRT P10.2 98,53315656 

CRT P10.3 53,11240067 

CRT P11 93,03888889 

CRT P12 75,45 

CRT P13 93,97777778 

CRT P14 98,47222222 

CRT P15.1 87,47222222 

CRT P 15.2 91,86666667 

CRT P 15.3 119,8277778 

CRT P16 117,5333333 

CRT P17 112,3388889 

CRT P18 115,7833333 

Fonte: a autora 2019. 
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APÊNDICE C 

 
Tabela C- Recuperação do padrão TERFENIL D14 nas extrações das amostras do experimento sde simulação 

de formação do OSA 

 

Amostra %Recuperação coluna Amostra %Recuperação fundo 

P1C 114,5021693 P1F 75,54794271 

P2.1C 120,0534016 P2.1F 106,1596492 

P2.2C 88,25459481 P2.2F 108,4115379 

P2.3C 85,30891467 P2.3F 65,59222512 

P3C 96,26913247 P3F 78,85972265 

P4C 133,0542272 P4F 134,133813 

P5C 114,4133615 P5F 78,01347224 

P6C 66,22221893 P6F 46,52897922 

P7C 90,74184088 P7F 82,07514616 

P8.1C 90,76886183 P8.1F 73,04944662 

P8.2C 86,97140528 P8.2F 96,1961397 

P8.3C 78,90893526 P8.3F 74,00938752 

P9C 100,4357915 P9F 110,0869008 

P10.1C 83,67814939 P10.1F 106,8641098 

P10.2C 67,61046482 P10.2F 83,13701903 

P10.3C 68,46081001 P10.3F 84,95697882 

P11C 78,89171626 P11F 128,8511927 

P12C 118,0238762 P12F 71,84 

P13C 115,0382237 P13F 79,2 

P14C 115,7195946 P14F 87,94 

P15.1C 84,56558153 P15.1F 106,8231615 

P15.2C 81,80848102 P15.2F 67,41078085 

P16C 86,32488793 P16F 87,17 

P17C 122,1460127 P17F 77,07 

P18C 134,9632754 P18F 110,4266708 

Fonte: a autora 2019 

 

 

 


