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Prefácio

Em um mundo em que as informações científicas estão expandindo-se em taxas exponenciais 

em várias revistas nacionais e internacionais, trabalhos que agregam conhecimento em uma 

única obra de divulgação são bem-vindos. Neste compêndio, os organizadores e seus colabora-

dores nos propõem efetuar uma viagem pela bacia hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró, situa-

da no estado do Rio Grande do Norte, nos limites com o Ceará. 

A bacia de drenagem deste curso de água está localizada na região do semiárido Nordestino, 

caracterizada por baixa precipitação anual e elevado déficit hídrico. Constituída por uma 

área que compreende mais de 50 municípios com densidade demográfica e índice de desenvol-

vimento humano heterogêneos, os impactos antropogênicos tem maior intensidade no baixo 

rio Apodi-Mossoró. Nesta região da bacia, encontra-se o maior centro urbano, uma produção 

agrícola elevada e campos de petróleo. A região estuarina da bacia, submetida a baixa vazão 

do rio, a declividade reduzida e à entrada de água do mar é local de salicultura, cuja produção 

de sal é conhecida em todo país. Nesta mesma região, a carcinicultura é renomada. As duas ati-

vidades, salicultura e carcinicultura são objetos de impactos importantes no meio ambiente 

e de conflitos, envolvendo economia versus conservação da natureza.

A avaliação rápida dos ambientes aquáticos, ao longo da bacia, revelou que todos os tre-

chos analisados se mostraram alterados e a qualidade da água apresentou índices considera-

dos, na maior parte de seu percurso, como muito ruins, com exceção de alguns locais investi-

gados no alto Apodi-Mossoró, que foram classificados como aceitáveis. A análise dos teores 

de metais nas águas superficiais confirmou a degradação do ecossistema lótico em grande parte 

de sua extensão, visto que seus valores enquadram as águas nas classes 3 e 4 de usos e destinos. 
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Estudos ecotoxicológicos, usando microcrustáceos, quironomídeos e peixes como organis-

mos teste, ratificaram o quadro de deterioração da qualidade da água de vários locais da bacia.

A despeito deste panorama de danos importantes na qualidade da água do rio Apodi-

Mossoró, uma riqueza grande de macrófitas aquáticas, com variadas formas de vida, é encon-

trada ao longo deste ambiente aquático. Como descrito em um dos capítulos, estas plantas pos-

suem múltiplas adaptações morfoanatômicas, desenvolvidas durante a evolução, para poder 

sobreviver em curso de água de fluxo intermitente. As variações do nível hidrológico do rio 

determinam modificações ao longo do ano, de ambiente de água corrente no período chuvoso 

a ambientes com água estagnada no período de secas. Essas alterações no regime hidrológico 

propiciam mudanças na composição e abundância das macrófitas aquáticas e nas suas formas 

de vida, como relatado em outro capítulo do livro.

A geração de conhecimento também envolveu o estudo ecológico dos reservatórios de Santa 

Cruz e Umari, o primeiro resultante do barramento do Rio Apodi-Mossoró e o segundo resul-

tante do barramento do rio do Carmo. Uma avaliação da qualidade da água e do estado trófico 

dos dois reservatórios mostrou diferenças nas escalas espacial e temporal, sendo mais impac-

tante nas regiões próximas à desembocadura dos afluentes. As variações dos parâmetros lim-

nológicos durante o ciclo nictemeral e em duas épocas do ano foram descritas e relacionadas 

com eventual desenvolvimento de estratificação térmica e circulação, em duas situações, uma delas 

em locais onde a atividade de piscicultura em tanques rede é desenvolvida. 

O papel desempenhado pelas bactérias heterótrofas foi objeto de investigação nos dois 

reservatórios, focando nas dimensões espacial e temporal, como bem indicado num dos capítu-

los. Nestes dois ambientes lacustres artificiais foram realizadas uma primeira análise da com-

posição e abundância do zooplâncton e um levantamento da ictiofauna (riqueza de espécies, 

abundância e biomassa). Em relação aos peixes, os autores identificaram maior quantidade, 

riqueza e biomassa em trechos dos reservatórios de Santa Cruz e Umari com características 

fluviais. Um dos estudos elegantes demonstrou como a complexidade estrutural de macrófitas 

pode influenciar na densidade de um gastrópode invasor. A assembleia fitoplanctônica foi alvo 

de uma investigação num reservatório localizado na parte alta da bacia hidrográfica. Os auto-

res focaram nas variações vertical e nictemeral em um período de seca prolongada, avaliando 

a composição, a abundância, a biomassa e os grupos funcionais mais importantes e realizan-

do correlações com os parâmetros hidrológicos e químicos da água. 

O compêndio termina com um capítulo, discutindo modelagem e perspectivas de aplicação 

em futuro próximo, com dados gerados no estudo da ecologia da bacia do Rio Apodi-Mossoró, 

usada como unidade para geração do conhecimento integrado nas suas várias facetas, ambien-

tais, econômicas e sociais. 
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Após esta breve resenha do conteúdo do livro, convido todos os leitores a iniciar uma con-

sulta pormenorizada de cada capítulo para inteirar-se de suas principais conclusões. 

Esta obra é recomendada não somente aos acadêmicos e alunos de universidades, como tam-

bém aos profissionais que atuam na iniciativa privada e em órgãos públicos de todo o Brasil. 

A leitura da presente publicação tem muito a nos ensinar, considerando a vasta experiência 

na área da ecologia aquática dos organizadores e de seus colaboradores.

 

Botucatu-SP, abril de 2022.

Raoul Henry

Instituto de Biociências de Botucatu

Universidade Estadual Paulista - UNESP
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Apresentação

Nosso livro constitui-se de uma coletânea de 22 capítulos que abordam estudos desenvolvidos 

numa das mais importantes bacias do estado do Rio Grande do Norte, a Bacia Hidrográfica do Rio 

Apodi-Mossoró (BHAM). Quase um quarto da população do estado vive  nesta bacia, que está 

localizada em uma região de clima semiárido com vários ambientes aquáticos intermitentes 

e diversos reservatórios de água. Os capítulos englobam estudos desenvolvidos por pesquisado-

res das Universidades Federal Rural do Semi-Árido (UFERSA), Estadual Paulista (UNESP), 

do Estado do Rio Grande do Norte (UERN), Federal do Rio Grande do Norte (UFRN), Federal 

de Ouro Preto (UFOP), Federal de Campina Grande (UFCG), Federal do Maranhão (UFMA), 

da Companhia de Desenvolvimento dos Vales do São Francisco e do Parnaíba (CODEVASF) 

e do Instituto Brasileiro do Meio Ambiente e dos Recursos Naturais Renováveis (IBAMA). 

Várias das pesquisas que originaram os capítulos deste livro tiveram a participação de discentes 

dos Programas de Pós-Graduação em Ciência Animal e em Ecologia e Conservação da UFERSA.

O primeiro capítulo sintetiza a Política Nacional dos Recursos Hídricos e destaca suas prin-

cipais ferramentas, além disso, analisa comparativamente as legislações do Brasil e da União 

Europeia. O segundo capítulo elenca os principais aspectos ambientais, econômicos e sociais 

da BHAM, que serão detalhados nos capítulos seguintes. O terceiro capítulo realiza uma aná-

lise morfométrica da BHAM, elaborada por modelos digitais de elevação e sistemas de infor-

mações geográficas. O quarto capítulo caracteriza limnologicamente os ecossistemas aquáticos 

da BHAM antes do período de seca prolongada, que afetou grande parte do semiárido nordes-

tino entre os anos de 2012 e 2017. O quinto capítulo utiliza um protocolo de avaliação rápida 

e um índice de qualidade de água para comparar os diferentes trechos da bacia. O sexto capí-

tulo analisa o grau de contaminação por metais pesados dos ambientes aquáticos da BHAM 
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e relaciona suas concentrações com o uso e a ocupação da bacia. O sétimo capítulo apresenta 

uma abordagem integrada das análises químicas e ecotoxicológicas, fornecendo faixas de quali-

dade ambiental para o enquadramento dos diferentes trechos do rio Apodi-Mossoró. Na sequên-

cia, o oitavo capítulo quantifica as variáveis limnológicas e o estado trófico dos reservatórios 

de Santa Cruz e Umari e os capítulos nono e décimo realizam análises nictemerais (diárias) 

das variáveis limnológicas da coluna d’água dos reservatórios de Santa Cruz e Umari, relacio-

nando essas variáveis com as atividades de piscicultura em tanques-rede. O capítulo onze ava-

lia a toxicidade e o potencial mutagênico das águas de dois reservatórios e de uma lagoa.

Os capítulos seguintes abordam as comunidades aquáticas. São apresentados estudos sobre 

bacterioplâncton, fitoplâncton, macrófitas aquáticas, zooplâncton, moluscos e peixes. O capítu-

lo 12 analisa o comportamento espaço-temporal do metabolismo bacteriano nos reservatórios 

de Santa Cruz e Umari e os capítulos 13 e 14 descrevem, respectivamente, as espécies de fito-

plâncton e zooplâncton encontradas em reservatórios da bacia hidrográfica. O capítulo 15 apre-

senta um amplo levantamento da riqueza de macrófitas aquáticas, enquanto o capítulo 16 faz 

uma descrição das características anatômicas e morfológicas das principais espécies destes vege-

tais. O capítulo 17 verifica a variação temporal das assembleias de macrófitas em poças fluviais 

temporárias, com ênfase nos efeitos do regime hidrológico sobre sua biodiversidade. O capítu-

lo 18 expõe os fatores que podem favorecer a ocorrência e a densidade de um molusco invasor, 

nos reservatórios da BHAM. E o capítulo 19 finaliza a temática relacionada às comunidades, 

ao descrever as assembleias de peixes nos reservatórios de Santa Cruz e Umari.

Por fim, os capítulos 20 e 21 abordam duas atividades econômicas importantes para vários 

municípios da BHAM, principalmente para aqueles localizados próximos a região estuarina. 

O capítulo 20 aborda os principais aspectos relacionados à produção de sal no estuário do rio 

Apodi-Mossoró, levando em consideração os fatores socioeconômicos e legais, além de propor 

medidas para atenuação de conflitos e para a conservação do ecossistema de mangue. O capí-

tulo 21 apresenta um panorama geral da carcinicultura marinha na BHAM e avalia os aspectos 

ambientais, sociais e econômicos dessa atividade. No último capítulo são descritos dois mode-

los ecossistêmicos com potencial de aplicação na região semiárida brasileira, no intuito de rea-

lizar simulações e previsões que possam auxiliar nas decisões de manejo e de uso sustentável 

dos recursos hídricos.

Com o nosso livro, pretendemos apresentar uma parcela dos estudos desenvolvidos 

na BHAM, a maior bacia genuinamente potiguar. Após esta breve contextualização, gostaría-

mos de fazer um convite à leitura a todos que se interessem em conhecer um pouco mais sobre 

os aspectos sociais, econômicos, ambientais e ecológicos dessa importante bacia hidrográfica 

do semiárido potiguar.
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1
A POLÍTICA NACIONAL DOS RECURSOS  

HÍDRICOS: UMA ANÁLISE COMPARATIVA  

COM A LEGISLAÇÃO DA UNIÃO EUROPEIA

Gustavo Henrique Gonzaga da Silva  

Antonio Fernando Monteiro Camargo

Neste capítulo abordamos e discutimos a Política Nacional de Recursos Hídricos e os seus ins-

trumentos usados para o planejamento e a gestão da água e dos ambientes aquáticos do Brasil: 

(i) Planos Diretores de Recursos Hídricos; (ii) Enquadramento dos Corpos d’água em Classes 

de Usos Preponderantes; (iii) Outorga de Direito de Uso dos Recursos Hídricos; (iv) Cobrança 

pelo Uso da Água; (v) Sistema Nacional de Informações e (vi) Comitês de Bacias Hidrográficas. 

Também apresentamos informações sobre o Plano Nacional de Segurança Hídrica e sobre o novo 

Marco Legal do Saneamento Básico, ressaltando sua importância no contexto das bacias hidro-

gráficas. Ao final, realizamos uma análise comparativa das legislações sobre recursos hídricos 

do Brasil e da União Europeia, no intuito de verificar seus aspectos convergentes e divergentes 

e de fornecer proposições para o aprimoramento da nossa legislação.
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O QUE É A POLÍTICA NACIONAL DE RECURSOS HÍDRICOS?

A Lei nº 9.433, de 8 de janeiro de 1997, também conhecida como Lei das Águas, é um instrumento 

de gestão que estabelece diretrizes e políticas públicas para o gerenciamento da água no território 

brasileiro (Brasil, 1997). Essa lei, que regulamentou o inciso XIX do artigo 21 da Constituição 

Federal de 1988, criou o Sistema Nacional de Gerenciamento de Recursos Hídricos e insti-

tuiu a Política Nacional de Recursos Hídricos. A Lei das Águas se baseia nos seguintes funda-

mentos: (i) a água é um bem de domínio público, sendo um recurso natural limitado e dotado 

de valor econômico; (ii) o seu uso prioritário deve ser o consumo humano e a dessedentação 

de animais; (iii) quando em situações de escassez, a gestão dos recursos hídricos deve sempre 

visar os seus usos múltiplos; (iv) a bacia hidrográfica deve ser considerada a unidade territo-

rial para implementação da Política Nacional de Recursos Hídricos; (v) a gestão dos recursos 

hídricos deve se dar de forma descentralizada e contar com a participação do poder público, 

dos usuários e das comunidades.

Os seus objetivos vão ao encontro do conceito de Desenvolvimento Sustentável, pois visam 

assegurar, à atual e às gerações futuras, a necessária disponibilidade de água em padrões de qua-

lidade adequados aos respectivos usos, permitir a utilização racional e integrada dos recursos 

hídricos, incluindo o transporte aquaviário e, ainda, prevenir e defender contra eventos hidro-

lógicos críticos de origem natural ou decorrentes do uso inadequado dos recursos naturais. 

Já os seus instrumentos de gestão visam não somente regular, mas também planejar a utiliza-

ção das águas superficiais e subterrâneas de uma determinada bacia hidrográfica. Neste con-

texto, a Lei estabelece que para a gestão dos recursos hídricos venha a ocorrer adequadamen-

te, são necessários: (i) a elaboração dos Planos de Recursos Hídricos; (ii) o enquadramento 

dos corpos de água em classes, segundo os usos preponderantes da água; (iii) o estabelecimento 

da outorga e da cobrança de uso de recursos hídricos; e (iv) a criação do Sistema de Informações 

sobre Recursos Hídricos (Figura 1). Além disto, ela consolida que a água é um recurso limita-

do e de domínio público, dotado de valor econômico e que pode ser usado por diversos seto-

res da sociedade de forma integrada, inovando ao instituir os Comitês de Bacias Hidrográficas 

e unindo instituições públicas, usuários e sociedade civil na gestão de recursos hídricos. Apesar 

de todos os avanços, a Lei das Águas possui um enfoque antropocêntrico, visto que não priori-

za a manutenção dos ambientes aquáticos para a preservação da biodiversidade e de suas fun-

ções ecossistêmicas. Há uma tendência, especialmente em países europeus, que os ecossiste-

mas fluviais também sejam considerados usuários legítimos da água e que princípios ecológicos 

devem orientar nas atividades de conservação (NAIMAN et al., 2002).
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Figura 1 – Instrumentos da Política Nacional de Recursos  

Hídricos e suas inter-relações

Fonte: ANA (2016).

No estado do Rio Grande do Norte, a Lei Estadual nº 6.908/1996, modificada pela Lei 

Complementar nº 481/2013, instituiu a Política Estadual de Recursos Hídricos e estabele-

ceu o Sistema Integrado de Gestão de Recursos Hídricos (SIGERH), do qual fazem parte 

a Secretaria de Estado do Meio Ambiente e dos Recursos Hídricos (SEMARH) e o Instituto 

de Gestão das Águas do Estado do Rio Grande do Norte (IGARN), que é uma autarquia vin-

culada à SEMARH e instituída pela Lei Complementar nº483/2013. A SEMARH tem como 

principais atribuições formular políticas, planos e programas estaduais de meio ambiente 

e recursos hídricos e supervisionar a sua execução. O IGARN exerce a função de órgão de apoio 

técnico e operacional, de caráter executivo da política hídrica estadual, sendo que suas compe-

tências são de natureza técnico-operacional, tais como expedição das outorgas do direito de uso 

dos recursos hídricos estaduais, fiscalização dos recursos hídricos e gestão das águas prove-

nientes do Projeto de Integração do Rio São Francisco. Na sequência, vamos apresentar e dis-

cutir os instrumentos da Política Nacional de Recursos Hídricos, bem como realizar uma aná-

lise comparativa das legislações do Brasil e da União Europeia.

PLANOS DE RECURSOS HÍDRICOS

Os Planos de Recursos Hídricos são planos diretores que orientam a implantação da Política 

Nacional de Recursos Hídricos e seu gerenciamento, incluindo informações sobre ações de ges-

tão, projetos, obras e investimentos prioritários. Devido às especificidades das bacias hidrográ-

ficas e de seus sistemas de drenagem, os Planos são classificados em quatro categorias: Plano 

https://www.portaleducacao.com.br/conteudo/artigos/biologia/instrumentos-da-politica-nacional-de-recursos-hidricos/42631
https://www.portaleducacao.com.br/conteudo/artigos/biologia/instrumentos-da-politica-nacional-de-recursos-hidricos/42631
https://www.portaleducacao.com.br/conteudo/artigos/biologia/instrumentos-da-politica-nacional-de-recursos-hidricos/42631
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Nacional, Planos Estaduais, Planos de Bacias de Rios de Domínio da União e Planos de Bacias 

de Rios de Domínio dos Estados. A elaboração dos Planos conta com o envolvimento de órgãos 

governamentais, da sociedade civil, dos usuários e de várias instituições que atuam no gerencia-

mento dos recursos hídricos e devem ser aprovados e acompanhados pelos respectivos Comitês 

de Bacias, que devem prezar pela gestão participativa e descentralizada. Os Planos devem focar 

na melhoria da qualidade e da quantidade dos recursos hídricos superficiais e subterrâneos, 

bem como na redução dos conflitos reais e potenciais de uso da água. Até o final de 2019 foram 

elaborados 151 planos de bacias hidrográficas estaduais e 16 planos de bacias federais, enquan-

to 52 planos encontravam-se em elaboração (ANA, 2020a).

Os Planos de Bacias devem orientar as ações de gestão integrada e compartilhada dos recur-

sos hídricos superficiais e subterrâneos, propiciando estabelecer diretrizes para a definição 

das metas de qualidade da água (enquadramento dos corpos de água), além de elencar as prio-

ridades para a outorga de direito de uso e estabelecer diretrizes e critérios para a cobrança 

pelo uso dá água. Toda esta gestão deve ser realizada com base em um sistema de informações 

(Figura 2) (ANA, 2013).

Figura 2 – Integração do Plano de Bacia com os demais instrumentos  

da política dos recursos hídricos

   Fonte: ANA (2013).

A Resolução nº 145, de 12 de dezembro de 2012, do Conselho Nacional de Recursos Hídricos–

CNRH, estabeleceu as diretrizes para a elaboração de Planos de Recursos Hídricos de Bacias 

Hidrográficas. De acordo com a Resolução, o conteúdo de cada Plano deve ser estabelecido 

em Termo de Referência específico, construído a partir da articulação entre a entidade gesto-

ra de recursos hídricos e o Comitê de Bacia, quando ele existir, cabendo aos Comitês articu-

larem o arranjo técnico operacional e financeiro necessário à elaboração do Plano, bem como 

o acompanhamento dos trabalhos e a sua aprovação. A Resolução estipula ainda que os Planos 
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deverão ser constituídos pelas etapas de diagnóstico, prognóstico e plano de ações, contem-

plando os recursos hídricos superficiais e subterrâneos, e estabelecendo metas de curto, médio 

e longo prazos e ações para atingi-las.

A etapa de diagnóstico da situação dos recursos hídricos deverá incluir, no mínimo, os seguin-

tes aspectos: (i) caracterização da bacia hidrográfica, considerando aspectos físicos, bióticos, 

socioeconômicos, políticos e culturais; (ii) caracterização da infraestrutura hídrica; (iii) avalia-

ção do saneamento ambiental; (iv) avaliação quantitativa e qualitativa das águas superficiais 

e subterrâneas; (v) avaliação do quadro atual dos usos da água e das demandas hídricas asso-

ciadas; (vi) balanço entre as disponibilidades e demandas hídricas avaliadas; (vii) caracteriza-

ção e avaliação da rede de monitoramento quali-quantitativa dos recursos hídricos; (viii) iden-

tificação de áreas sujeitas à restrição de uso, com o objetivo de proteger os recursos hídricos; 

(ix) avaliação do quadro institucional e legal da gestão de recursos hídricos; (x) identificação 

de políticas, planos, programas e projetos setoriais que interfiram nos recursos hídricos; (xi) 

caracterização de atores relevantes para a gestão dos recursos hídricos e dos conflitos identifi-

cados. Já a etapa de Prognóstico deverá propor cenários futuros, compatíveis com o horizonte 

de planejamento, enquanto a etapa relacionada ao Plano de Ações deverá mitigar, minimizar 

e se antecipar aos problemas relacionados aos recursos hídricos superficiais e subterrâneos, 

promovendo os usos múltiplos e a gestão integrada.

O Plano Nacional de Recursos Hídricos (PNRH–2006 a 2020) visa orientar as decisões 

referentes ao gerenciamento dos recursos hídricos, estabelecendo diretrizes gerais para o desen-

volvimento da Política Nacional de Recursos Hídricos. Os seus quatro volumes abordam o diag-

nóstico dos recursos hídricos no Brasil (volume I), os cenários de referência para o planejamen-

to (volume II), as diretrizes (volume III) e os programas e metas (volume IV).

O PNRH definiu macro diretrizes para auxiliar no gerenciamento dos recursos hídri-

cos das bacias hidrográficas estaduais e federais, por meio dos usos múltiplos e integrados 

das águas. Uma dessas macro diretrizes é focada no semiárido brasileiro, pois sugere promo-

ver a gestão em áreas submetidas a eventos hidrológicos ou climáticos críticos, considerando, 

no caso de secas, as possibilidades de convivência com o semiárido e a otimização da capacida-

de de suporte do ambiente, bem como as potencialidades da biodiversidade. Essa macro diretriz 

traz consigo considerações ecossistêmicas e ecológicas relevantes, ainda que de maneira subje-

tiva, tais como a “otimização da capacidade suporte do ambiente e das potencialidades da bio-

diversidade”, mas que podem ser relevantes em direção a uma gestão menos antropocêntrica, 

que considere também o conceito de qualidade ecológica dos ambientes aquáticos das bacias 

hidrográficas, conceito este que discutiremos no último tópico deste capítulo.

O novo PNRH (2022 – 2040) está sendo elaborado com o auxílio do grupo de trabalho 

formado pela Secretaria de Recursos Hídricos e Qualidade Ambiental, Secretaria Executiva 
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do Ministério do Meio Ambiente e a Superintendência de Planejamento de Recursos Hídricos 

da ANA. Este grupo tem como função principal, coordenar a construção do marco lógico e estra-

tégico do novo PNRH (ANA, 2020a). O intuito era que em 2020 fossem realizados encontros 

com os membros dos comitês estaduais e interestaduais de recursos hídricos, dos órgãos ges-

tores estaduais de recursos hídricos, governo federal e sociedade para se promover um deba-

te amplo sobre as diretrizes e metas do novo PNRH, visto que a vigência do atual encerrava 

em 2020, no entanto, devido a pandemia de COVID-19, estes encontros, fundamentais num pro-

cesso participativo, não foram realizados, tendo sido necessário prorrogar o PNRH 2006-2020 

até dezembro de 2021 (ANA< 2020a).

PLANO NACIONAL DE SEGURANÇA HÍDRICA

A ANA e o Ministério do Desenvolvimento Regional divulgaram em 2019 o Plano Nacional 

de Segurança Hídrica (PNSH), que visa estabelecer as principais intervenções necessárias 

para garantir a oferta de água, tanto para consumo humano quanto para as atividades produ-

tivas. O PNSH proporciona informações sobre a situação dos ambientes aquáticos brasileiros 

e visa melhorar a gestão dos recursos hídricos, especialmente durante eventos críticos de cheias 

e secas. Um aspecto relevante do PNSH foi a proposição do Índice de Segurança Hídrica (ISH), 

desenvolvido com os dados da ANA e de outras instituições estaduais e federais. O cálculo 

do ISH engloba as dimensões Econômica, Ecossistêmica Humana e de Resiliência e seus res-

pectivos indicadores (ANA, 2019a) (Figura 3). O Plano Nacional de Segurança Hídrica deve-

rá ser o componente estratégico do novo PNRH (2022 – 2040), auxiliando em ações de gestão 

e no estabelecimento de diretrizes gerais (ANA, 2019a).

A Dimensão Econômica do PNSH avalia a garantia de água para os setores agropecuário 

e industrial, pois ambos são os que possuem maiores demandas para suas as atividades produ-

tivas. Esta dimensão visa quantificar os riscos a que estes setores estão expostos em decorrên-

cia da disponibilidade hídrica. Para quantificar estes riscos, são sugeridos dois indicadores: (i) 

Garantia de água para irrigação e pecuária: refere-se as produções da agricultura e da pecuária 

perdidas, quando a oferta hídrica é insuficiente em relação as suas demandas. Este indicador 

é obtido com o emprego do Valor Adicionado Bruto da produção primária (VAB Agropecuário) 

municipal e do resultado do balanço hídrico para irrigação e dessedentação animal, realiza-

do por ottobacias, que é um método de codificação de bacias hidrográficas utilizado no Brasil 

pela ANA. (ii) Garantia de água para a atividade industrial: refere-se à produção industrial per-

dida em condições de escassez hídrica. Este indicador é quantificado com a utilização do Valor 

Adicionado Bruto da produção secundária (VAB industrial) municipal e do resultado do balan-

ço hídrico para abastecimento industrial, realizado por ottobacias (ANA, 2019a).

Figura 3 – Dimensões e indicadores do Índice de Segurança Hídrica

            Fonte: PNSH (ANA, 2019a).
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Já a Dimensão Ecossistêmica visa avaliar a vulnerabilidade de mananciais em relação 

aos riscos ambientais (antrópicos), que pode comprometer seus usos múltiplos. Refere-se 

a capacidade de manutenção do estoque de água para usos naturais e da exposição desse esto-

que natural a fontes poluidoras. O PNSH propõe três indicadores para quantificar esta dimen-

são: (i) Quantidade adequada de água para usos naturais: considera-se a vazão mínima de um 

trecho de curso d´água para atender às demandas para usos naturais, neste caso a sobrevivên-

cia dos organismos aquáticos. A vazão mínima mencionada neste indicador é a razão entre 

a vazão do trecho, após as retiradas de usos consuntivos, e a vazão natural com permanên-

cia de 95% no trecho (Q95%). A vazão Q95% é uma vazão de referência de estiagem, ou seja, 

vazões iguais ou superiores a ela ocorrerão em 95% do tempo. (ii) Qualidade adequada da água 

para usos naturais: analisa-se as concentrações de DBO5,20 nos cursos d’água, considerando 

padrões definidos pela Resolução CONAMA nº 357/2005. Para calcular este indicador e apre-

senta-lo no PNSH, a ANA utilizou as informações disponibilizadas no Atlas Esgotos (ANA, 

2019a). (iii) Segurança das barragens de rejeitos: considera-se os danos potenciais (impactos) 

nos trechos a jusante do barramento, caso venha a ocorrer um rompimento, levando em consi-

deração a sua condição de segurança.

A Dimensão Humana visa verificar a garantia da oferta de água (superficial e subterrâ-

nea) para abastecimento dos municípios, identificando regiões e populações sujeitas a riscos 

do Ministério do Meio Ambiente e a Superintendência de Planejamento de Recursos Hídricos 

da ANA. Este grupo tem como função principal, coordenar a construção do marco lógico e estra-

tégico do novo PNRH (ANA, 2020a). O intuito era que em 2020 fossem realizados encontros 

com os membros dos comitês estaduais e interestaduais de recursos hídricos, dos órgãos ges-

tores estaduais de recursos hídricos, governo federal e sociedade para se promover um deba-

te amplo sobre as diretrizes e metas do novo PNRH, visto que a vigência do atual encerrava 

em 2020, no entanto, devido a pandemia de COVID-19, estes encontros, fundamentais num pro-

cesso participativo, não foram realizados, tendo sido necessário prorrogar o PNRH 2006-2020 

até dezembro de 2021 (ANA< 2020a).

PLANO NACIONAL DE SEGURANÇA HÍDRICA

A ANA e o Ministério do Desenvolvimento Regional divulgaram em 2019 o Plano Nacional 

de Segurança Hídrica (PNSH), que visa estabelecer as principais intervenções necessárias 

para garantir a oferta de água, tanto para consumo humano quanto para as atividades produ-

tivas. O PNSH proporciona informações sobre a situação dos ambientes aquáticos brasileiros 

e visa melhorar a gestão dos recursos hídricos, especialmente durante eventos críticos de cheias 

e secas. Um aspecto relevante do PNSH foi a proposição do Índice de Segurança Hídrica (ISH), 

desenvolvido com os dados da ANA e de outras instituições estaduais e federais. O cálculo 

do ISH engloba as dimensões Econômica, Ecossistêmica Humana e de Resiliência e seus res-

pectivos indicadores (ANA, 2019a) (Figura 3). O Plano Nacional de Segurança Hídrica deve-

rá ser o componente estratégico do novo PNRH (2022 – 2040), auxiliando em ações de gestão 

e no estabelecimento de diretrizes gerais (ANA, 2019a).

A Dimensão Econômica do PNSH avalia a garantia de água para os setores agropecuário 

e industrial, pois ambos são os que possuem maiores demandas para suas as atividades produ-

tivas. Esta dimensão visa quantificar os riscos a que estes setores estão expostos em decorrên-

cia da disponibilidade hídrica. Para quantificar estes riscos, são sugeridos dois indicadores: (i) 

Garantia de água para irrigação e pecuária: refere-se as produções da agricultura e da pecuária 

perdidas, quando a oferta hídrica é insuficiente em relação as suas demandas. Este indicador 

é obtido com o emprego do Valor Adicionado Bruto da produção primária (VAB Agropecuário) 

municipal e do resultado do balanço hídrico para irrigação e dessedentação animal, realiza-

do por ottobacias, que é um método de codificação de bacias hidrográficas utilizado no Brasil 

pela ANA. (ii) Garantia de água para a atividade industrial: refere-se à produção industrial per-

dida em condições de escassez hídrica. Este indicador é quantificado com a utilização do Valor 

Adicionado Bruto da produção secundária (VAB industrial) municipal e do resultado do balan-

ço hídrico para abastecimento industrial, realizado por ottobacias (ANA, 2019a).

Figura 3 – Dimensões e indicadores do Índice de Segurança Hídrica

            Fonte: PNSH (ANA, 2019a).
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que comprometam o atendimento de suas demandas. Para o cálculo do índice, obtém-se dados 

sobre as demandas municipais, de acordo com os pontos de captação existentes em mananciais 

superficiais e subterrâneos. Estas informações podem ser obtidas no documento Atlas Brasil 

– Abastecimento Urbano de Água (ANA, 2019).

A Dimensão Resiliência visa analisar o potencial dos estoques de águas superficiais e subter-

râneas de uma determinada região ou bacia hidrográfica, que pode suprir as demandas dos seus 

usuários, mesmo em situações de estiagem e seca. Quatro indicadores são considerados nesta 

dimensão, de acordo com o PNSH (ANA, 2019a): (i) Reservação artificial: oferta potencial 

de água fornecida pelo conjunto de reservatórios artificiais existente nas bacias hidrográficas; 

(ii) Reservação Natural: oferta natural de água nos rios, ou seja, a relação entre a vazão média 

dos cursos d’água e a vazão de estiagem; (iii) Potencial de Armazenamento Subterrâneo: esto-

que de águas subterrâneas nos aquíferos e que pode ser estimado pelo valor médio do coeficiente 

de infiltração para cada tipo de aquífero. Este coeficiente, quantifica a capacidade de um aquífe-

ro em receber recarga da superfície pelas precipitações e (iv) Variabilidade Pluviométrica: cal-

culada por meio do uso do coeficiente de variação da precipitação anual. Para calcular este coe-

ficiente, obtém-se a precipitação anual total da estação pluviométrica e a correlaciona com sua 

série histórica. Quanto menor for o valor encontrado, maior será a homogeneidade e menor 

a Variabilidade Pluviométrica.

Com base no Índice de Segurança Hídrica apresentado no PNSH, caso novas medidas de ges-

tão de recursos hídricos não sejam implementadas e levando em consideração apenas a infraestru-

tura já existente, o grau segurança hídrica prevista para 2035 no Rio Grande do Norte, inclusive 

para a bacia do rio Apodi-Mossoró, ficará entre “Médio” e “Mínimo”. Isto se deve a seus défi-

cits hídricos na maior parte do ano, cursos d’água intermitentes e variabilidades pluviométri-

cas inter e intra-anual elevadas. Estas características influenciaram os indicadores das dimen-

sões ecossistêmica e de resiliência (ANA, 2019a) (Figura 4).

ENQUADRAMENTO DOS CORPOS DE ÁGUA EM CLASSES

O enquadramento dos corpos de água em classes, segundo os usos preponderantes da água, 

é o instrumento de planejamento da Política Nacional de Recursos Hídricos, que serve de refe-

rência para a outorga e a cobrança pelo uso da água e também para proporcionar o adequa-

do uso múltiplo das águas de uma bacia hidrográfica (ANA, 2013). Neste contexto, o enqua-

dramento deve se dar por meio do que determina a Resolução Conama no 357, de 17 de março 

de 2005, compreendendo metas de qualidade física, química e microbiológica das águas a serem 

alcançadas em uma bacia hidrográfica, em um determinado período de tempo, ou em que classe 

de qualidade os ambientes aquáticos deverão permanecer, para atender às necessidades de uso 

Figura 4 – Cenário para 2035 do Grau de Segurança Hídrica para o Rio Grande  

do Norte, de acordo com o Índice de Segurança Hídrica

               Fonte: PNSH (Fonte: ANA, 2019a).
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que comprometam o atendimento de suas demandas. Para o cálculo do índice, obtém-se dados 

sobre as demandas municipais, de acordo com os pontos de captação existentes em mananciais 

superficiais e subterrâneos. Estas informações podem ser obtidas no documento Atlas Brasil 

– Abastecimento Urbano de Água (ANA, 2019).

A Dimensão Resiliência visa analisar o potencial dos estoques de águas superficiais e subter-

râneas de uma determinada região ou bacia hidrográfica, que pode suprir as demandas dos seus 

usuários, mesmo em situações de estiagem e seca. Quatro indicadores são considerados nesta 

dimensão, de acordo com o PNSH (ANA, 2019a): (i) Reservação artificial: oferta potencial 

de água fornecida pelo conjunto de reservatórios artificiais existente nas bacias hidrográficas; 

(ii) Reservação Natural: oferta natural de água nos rios, ou seja, a relação entre a vazão média 

dos cursos d’água e a vazão de estiagem; (iii) Potencial de Armazenamento Subterrâneo: esto-

que de águas subterrâneas nos aquíferos e que pode ser estimado pelo valor médio do coeficiente 

de infiltração para cada tipo de aquífero. Este coeficiente, quantifica a capacidade de um aquífe-

ro em receber recarga da superfície pelas precipitações e (iv) Variabilidade Pluviométrica: cal-

culada por meio do uso do coeficiente de variação da precipitação anual. Para calcular este coe-

ficiente, obtém-se a precipitação anual total da estação pluviométrica e a correlaciona com sua 

série histórica. Quanto menor for o valor encontrado, maior será a homogeneidade e menor 

a Variabilidade Pluviométrica.

Com base no Índice de Segurança Hídrica apresentado no PNSH, caso novas medidas de ges-

tão de recursos hídricos não sejam implementadas e levando em consideração apenas a infraestru-

tura já existente, o grau segurança hídrica prevista para 2035 no Rio Grande do Norte, inclusive 

para a bacia do rio Apodi-Mossoró, ficará entre “Médio” e “Mínimo”. Isto se deve a seus défi-

cits hídricos na maior parte do ano, cursos d’água intermitentes e variabilidades pluviométri-

cas inter e intra-anual elevadas. Estas características influenciaram os indicadores das dimen-

sões ecossistêmica e de resiliência (ANA, 2019a) (Figura 4).

ENQUADRAMENTO DOS CORPOS DE ÁGUA EM CLASSES

O enquadramento dos corpos de água em classes, segundo os usos preponderantes da água, 

é o instrumento de planejamento da Política Nacional de Recursos Hídricos, que serve de refe-

rência para a outorga e a cobrança pelo uso da água e também para proporcionar o adequa-

do uso múltiplo das águas de uma bacia hidrográfica (ANA, 2013). Neste contexto, o enqua-

dramento deve se dar por meio do que determina a Resolução Conama no 357, de 17 de março 

de 2005, compreendendo metas de qualidade física, química e microbiológica das águas a serem 

alcançadas em uma bacia hidrográfica, em um determinado período de tempo, ou em que classe 

de qualidade os ambientes aquáticos deverão permanecer, para atender às necessidades de uso 

Figura 4 – Cenário para 2035 do Grau de Segurança Hídrica para o Rio Grande  

do Norte, de acordo com o Índice de Segurança Hídrica

               Fonte: PNSH (Fonte: ANA, 2019a).

definidas pelos Comitês de Bacias e pelos Planos de Recursos Hídricos. É importante enfatizar 

que o enquadramento deve garantir que a qualidade das águas seja compatível com os usos mais 

exigentes para os quais forem destinadas.

A Resolução CONAMA nº 357/2005, além de classificar os corpos de água, também dá dire-

trizes ambientais para o seu enquadramento, bem como estabelece as condições e os padrões 

de lançamento de efluentes. As águas doces, salobras e salinas são classificadas de acordo com a 

qualidade requerida para os seus usos preponderantes em 13 classes de qualidade (Figuras 

5 a 7), enquanto as classes para o enquadramento de águas subterrâneas são estabelecidas 

pela Resolução CONAMA nº 396/2008 (Figura 8). A Resolução CONAMA nº 357 estabe-

lece em seu artigo 42 que enquanto os enquadramentos não forem aprovados, as águas doces 

serão consideradas classe 2 e as águas salinas e salobras deverão ser classificadas como classe 

1, exceto se as condições de qualidade forem melhores, o que determinará a aplicação da classe 

mais rigorosa correspondente.

Figura 5 – Classes de qualidade de água e a relação com  

os seus usos, de acordo com a CONAMA nº 357/2005

                Fonte: Conama (2005)
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Figura 6 – Classes de enquadramento dos corpos de água doce segundo os usos, de acordo com a Resolução

Fonte: CONAMA nº 357/2005 (ANA, 2020b). 
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Figura 7 – Classes de enquadramento dos corpos de águas salobra e salgada segundo os usos

Fonte: Resolução CONAMA nº 357/2005 (ANA, 2020b).
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Figura 8 – Classes de enquadramento das águas subterrâneas

Fonte: Resolução CONAMA nº 396 de 2008 (ANA, 2020b).

A Resolução do CNRH nº 91/2008 (BRASIL, 2008) dispõe sobre procedimentos gerais 

para o enquadramento dos corpos de água superficiais e subterrâneos, considerando cinco 

fases: diagnóstico da bacia; prognóstico da bacia; elaboração da proposta de enquadramento; 

análise e deliberações do Comitê da Bacia e do Conselho de Recursos Hídricos e implementa-

ção do programa de efetivação (Figura 9). 

Quanto ao enquadramento dos corpos de água, também é importante destacar a Resolução 

CONAMA nº 430, de 13 de maio de 2011, que dispõe sobre condições, parâmetros e padrões 

para gestão do lançamento de efluentes em corpos de água receptores, alterando parcialmente 

e complementando a Resolução CONAMA nº 357. Esta Resolução estabelece que os efluentes, 

de qualquer fonte poluidora, somente poderão ser lançados diretamente nos corpos recepto-

res após o devido tratamento e desde que obedeçam às condições, aos padrões e às exigências 

preestabelecidos. A Resolução CONAMA nº 430 estabelece que os efluentes não poderão con-

ferir ao corpo receptor características de qualidade em desacordo com as metas obrigatórias 

progressivas, intermediárias e finais do seu enquadramento e a obrigatoriedade de que os res-

ponsáveis pelas fontes poluidoras deverão realizar o automonitoramento para acompanha-

mento e controle periódico dos efluentes lançados nos corpos de água, com base em amostra-

gem representativa dos mesmos.

Figura 9 – Fluxograma das etapas para se implantar o enquadramento de corpos de água 

superficiais

Fonte: ANA (2013).
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Figura 8 – Classes de enquadramento das águas subterrâneas

Fonte: Resolução CONAMA nº 396 de 2008 (ANA, 2020b).

A Resolução do CNRH nº 91/2008 (BRASIL, 2008) dispõe sobre procedimentos gerais 
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Quanto ao enquadramento dos corpos de água, também é importante destacar a Resolução 

CONAMA nº 430, de 13 de maio de 2011, que dispõe sobre condições, parâmetros e padrões 

para gestão do lançamento de efluentes em corpos de água receptores, alterando parcialmente 

e complementando a Resolução CONAMA nº 357. Esta Resolução estabelece que os efluentes, 

de qualquer fonte poluidora, somente poderão ser lançados diretamente nos corpos recepto-

res após o devido tratamento e desde que obedeçam às condições, aos padrões e às exigências 

preestabelecidos. A Resolução CONAMA nº 430 estabelece que os efluentes não poderão con-

ferir ao corpo receptor características de qualidade em desacordo com as metas obrigatórias 

progressivas, intermediárias e finais do seu enquadramento e a obrigatoriedade de que os res-
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Figura 9 – Fluxograma das etapas para se implantar o enquadramento de corpos de água 

superficiais

Fonte: ANA (2013).



32

Já a Resolução CNRH nº 141, de 14 de julho de 2012, dá algumas diretrizes para o enquadra-

mento dos ambientes temporários, ao considerar que o enquadramento de rios intermitentes 

e efêmeros deve ocorrer somente no período em que os mesmos possuírem escoamento superficial 

e que, para o enquadramento de rios perenizados, dever ser considerada como vazão de referên-

cia, a vazão regularizada no respectivo trecho. No entanto, mesmo com estas diretrizes, duran-

te a elaboração do plano de recursos hídricos da bacia hidrográfica do Rio Piancó-Piranhas-Açu 

(ANA, 2016), localizada nos estados da Paraíba e do Rio Grande do Norte e geminada com a 

Bacia do Rio Apodi-Mossoró, foram detectadas dificuldades para o enquadramento dos corpos 

de água, em decorrência justamente da intermitência dos rios e da necessidade de uma mode-

lagem que permitisse uma avaliação mais precisa dos aportes de nutrientes aos reservatórios 

e de uma maior compreensão dos efeitos da transposição das águas do Rio São Francisco sobre 

a qualidade da água dos açudes e trechos receptores. Dificuldades semelhantes a estas, prova-

velmente também serão encontradas para a realização do enquadramento dos corpos de água 

da Bacia do Rio Apodi-Mossoró, quando da elaboração do seu Plano de Recursos Hídricos.

OUTORGA DOS DIREITOS DE USO DE RECURSOS HÍDRICOS

A outorga de direito do uso da água é um dos instrumentos da Lei nº 9.433/97–PNRH, e con-

siste em ato administrativo de autorização, concessão ou permissão do direito de utilização 

de determinado recurso hídrico por autoridades federais ou estaduais competentes. Os usos 

dos recursos hídricos que estão sujeitos à outorga são: (i) derivação ou captação de parcela 

da água existente em um corpo de água para consumo final, inclusive abastecimento público, 

ou insumo de processo produtivo; (ii) extração de água de aquífero subterrâneo para consumo 

final ou insumo de processo produtivo; (iii) lançamento em corpo de água de esgotos e demais 

resíduos líquidos ou gasosos, tratados ou não, com o fim de sua diluição, transporte ou dispo-

sição final; (iv) aproveitamento dos potenciais hidrelétricos; (v) outros usos que alterem o regi-

me, a quantidade ou a qualidade da água existente em um corpo de água.

É importante ressaltar que, em condições de calamidade pública, ou visando a prevenção 

de danos ambientais, a outorga pode ser suspensa pela autoridade competente. A suspensão 

também pode ocorrer quando: (i) do não cumprimento, pelo outorgado, dos termos da outor-

ga, (ii) da ausência de uso por três anos consecutivos, da necessidade de se prevenir ou reverter 

grave degradação ambiental, (iii) da necessidade de se atender a usos prioritários, de interes-

se coletivo, para os quais não se disponha de fontes alternativas e (iv) da necessidade de serem 

mantidas as características de navegabilidade do corpo de água. Neste contexto, é essencial 

que sejam elaborados previamente à liberação da outorga, o diagnóstico e o prognóstico preci-

sos dos aspectos econômicos, sociais e ambientais da bacia, visando não comprometer os usos 

https://www.ana.gov.br/gestao-da-agua/resolveuid/2604fd11c301481ca22fdbe7362395c6
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múltiplos dos seus recursos hídricos, tanto quantitativa quanto qualitativamente. O mais ade-

quado seria que as definições dos usos insignificantes, ou seja, aqueles que não necessitam 

de outorga, fossem definidos durante a elaboração dos planos de recursos hídricos das bacias 

hidrográficas. No entanto, isto nem sempre ocorre, visto que os planos costumam ser elabora-

dos após as definições das outorgas realizadas pelos estados ou pela União.

No Rio Grande do Norte, os usos insignificantes dos recursos hídricos estão regulamenta-

dos pelo Decreto estadual nº 13.283/1997, que estabelece ser dispensável a outorga para capta-

ção de água subterrânea, cuja vazão de exploração recomendada não exceda a 1.000 litros/hora. 

A Resolução nº 012/2012, do Conselho Estadual dos Recursos Hídricos, define que as capta-

ções e derivações de água superficial, com vazão inferior ou igual a 2,0 m3/hora (0,55 litros/

segundo), por usuário, são consideradas usos insignificantes em todas as bacias hidrográficas 

de rios de domínio do Estado. De acordo com a Lei Estadual nº 6.908, de 01 de julho de 1996, 

modificada pela Lei Complementar nº 483, de 03 de janeiro de 2013, a outorga de direito de uso 

dos recursos hídricos e o licenciamento de obra hidráulica são de competência do Instituto 

de Gestão das Águas do Estado do Rio Grande do Norte (IGARN), sendo necessário o preenchi-

mento dos seguintes formulários: (i) requerimentos de outorga de direito de uso dos Recursos 

Hídricos; (ii) planilha para cálculo da demanda de água para abastecimento humano; (iii) pla-

nilha para cálculo da demanda de água em irrigação; (iv) planilha para cálculo da demanda 

da vazão dos efluentes domésticos; (v) planilha dos volumes medidos; (vi) planilha modelo 

para teste de bombeamento; (vii) planilha de piscicultura e carcinicultura.

É importante ressaltar que em rios intermitentes ou efêmeros, como é o caso da maior parte 

dos rios do Rio Grande do Norte e da Bacia do Rio Apodi-Mossoró, a Resolução CNRH 141/2012 

estabelece que os efluentes de qualquer fonte poluidora somente terão a outorga de lançamento 

após o devido tratamento, levando em consideração estudos específicos que avaliem possíveis 

impactos em seus leitos, em reservatórios a jusante ou em aquíferos. Por outro lado, a Resolução 

também estabelece que mesmo em rios intermitentes ou efêmeros e em reservatórios sem capa-

cidade de regularização plurianual, seja permitido emitir outorga de captação, desde que obser-

vados os períodos de disponibilidade hídrica ao longo do ano.

COBRANÇA PELO USO DE RECURSOS HÍDRICOS

A cobrança pelo uso da água visa estimular o seu uso racional, além de permitir arrecadar recursos 

para realização de estudos, programas, projetos e obras de saneamento básico incluídos nos Planos 

de Recursos Hídricos, visando fornecer à população humana e às suas atividades, uma água 

com quantidade e qualidade compatíveis com os usos múltiplos para os quais foi destinada. 

Os recursos obtidos com a cobrança também podem ser utilizados no pagamento de despesas 

http://adcon.rn.gov.br/ACERVO/IGARN/doc/DOC000000000226461.XLSX
http://adcon.rn.gov.br/ACERVO/IGARN/doc/DOC000000000035894.XLS
http://adcon.rn.gov.br/ACERVO/IGARN/doc/DOC000000000035894.XLS
http://adcon.rn.gov.br/ACERVO/IGARN/doc/DOC000000000233315.XLSX
http://adcon.rn.gov.br/ACERVO/IGARN/doc/DOC000000000233315.XLSX
http://adcon.rn.gov.br/ACERVO/IGARN/doc/DOC000000000035898.XLS
http://adcon.rn.gov.br/ACERVO/IGARN/doc/DOC000000000035898.XLS
http://adcon.rn.gov.br/ACERVO/IGARN/doc/DOC000000000095391.XLSX
http://adcon.rn.gov.br/ACERVO/IGARN/doc/DOC000000000226403.XLS
http://adcon.rn.gov.br/ACERVO/IGARN/doc/DOC000000000208882.XLS
https://www.ana.gov.br/gestao-da-agua/cobranca/cobranca
http://www.infoescola.com/meio-ambiente/cobranca-pelo-uso-da-agua/
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de implantação e custeio administrativo dos órgãos e entidades integrantes do Sistema Nacional 

de Gerenciamento de Recursos Hídricos. Atualmente, na maioria dos estados brasileiros, 

a população paga às concessionárias de água e esgoto pelos serviços de tratamento e captação 

e não pelo consumo da água em si. Para efetuar a cobrança, é necessário realizar previamente 

a outorga do seu uso para determinado fim. A cobrança pelo uso da água já ocorre em alguns 

estados brasileiros tais como Paraná, Paraíba, Ceará, São Paulo, Minas Gerais e Rio de Janeiro. 

Estão em andamento os processos de implementação da cobrança da água nos estados do Rio 

Grande do Norte, Goiás e Espírito Santo (ANA, 2020a).

A arrecadação obtida deve ser aplicada na própria bacia hidrográfica e administrada pelas 

agências de águas ou entidades delegatárias de suas funções. Os valores cobrados pelo uso 

de recursos hídricos no Brasil em 2018 e 2019 foram de R$ 484 e R$ 538 milhões, respectiva-

mente. Destes valores totais, o setor de saneamento respondeu por cerca de 73% em 2018 e 60% 

em 2019. Somente em bacias hidrográficas de domínio da União, o valor cobrado de 4.330 

usuários de água correspondeu a R$ 74,27 milhões em 2018, enquanto em 2019 o valor cobra-

do de 6.085 usuários gerou R$ 96,74 milhões (ANA, 2019; ANA 2020a). Estes resultados 

revelam que em apenas um ano houve um incremento substancial de cerca de 10% da arreca-

dação pelo uso da água em bacias de domínio da União. Os resultados também demonstram 

que outros usuários, além do setor de saneamento, estão aumentando suas contribuições com o 

pagamento pelo uso da água.

No estado do Ceará, por exemplo, o Decreto no 31.734 de 28 de maio de 2015, que dis-

põe sobre a cobrança pelo uso dos recursos hídricos superficiais e subterrâneos de domínio 

do Estado ou da União, estabeleceu que as tarifas pelo uso de água bruta superficial e subter-

rânea de domínio do Estado devem variar em função das categorias de usuários, tais como: (i) 

abastecimento público, (ii) indústria; (iii) piscicultura; (iv) carcinicultura; (v) água mineral 

e água potável de mesa; (vi) irrigação e (vii) demais categorias de uso.

O estabelecimento dos mecanismos de cobrança pelo uso requer processo de discussão 

em que se ponderem não somente elementos técnicos, como também políticos. Após aprova-

da pelos Comitês, a deliberação de cobrança pelo uso é, então, encaminhada aos respectivos 

Conselhos de Recursos Hídricos, em função do domínio sobre o qual será aplicada. No caso 

das bacias interestaduais, cabe à ANA preparar estudos técnicos que subsidiem o Conselho 

Nacional de Recursos Hídricos na tomada de decisão. No caso dos Estados, os órgãos estaduais 

desempenham esta função (ANA, 2014).

Durante o processo de discussão dos valores de cobrança no âmbito do Comitê de Bacia, 

é imprescindível a preparação de estudos de potencial de arrecadação com a cobrança pelo uso, 

assim como estudos dos impactos dos valores sobre os custos na produção dos diversos setores 

usuários. Nessas estimativas, podem ser utilizados dados do cadastro de usuários e, nos casos 

http://www.infoescola.com/meio-ambiente/cobranca-pelo-uso-da-agua/
http://www.infoescola.com/meio-ambiente/cobranca-pelo-uso-da-agua/
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em que ele não seja considerado representativo, é recomendável estudos baseados nas deman-

das hídricas presentes nos planos de recursos hídricos (ANA, 2014). No Brasil, os preços uni-

tários têm sido considerados baixos, principalmente frente às demandas levantadas nos Planos 

de Recursos Hídricos, resultando ainda em fraco estímulo à racionalização do uso de recursos 

hídricos. Cenários com preços mais baixos podem resultar em estimativas de arrecadação insu-

ficientes para a efetiva contribuição à recuperação da bacia e para a indução ao uso mais ade-

quado da água (ANA, 2014).

O Decreto estadual nº 33.024, de 27 de março de 2019, implementou a cobrança pelo uso 

dos recursos hídricos superficiais e subterrâneos de domínio do Estado do Ceará. Segundo 

o Decreto, as tarifas pelo uso de água bruta variarão dependendo das seguintes categorias 

de usuários, para captação superficial e subterrânea (Tabela 1). Vale ressaltar que as tarifas 

devem ser definidas após discussão entre os usuários de água, as organizações civis e os pode-

res públicos que compõem comitês de bacias, visando reconhecer a água como bem econômi-

co, estimular o seu uso racional e arrecadar recursos para a gestão das bacias.

SISTEMA NACIONAL DE INFORMAÇÕES  

SOBRE RECURSOS HÍDRICOS

De acordo com a Lei das Águas, o Sistema de Informações sobre Recursos Hídricos (SNIRH) 

é um sistema de coleta, tratamento, armazenamento e recuperação de informações sobre recur-

sos hídricos. Os princípios básicos para o seu funcionamento são a descentralização da obtenção 

e produção de informações, a coordenação unificada do sistema e o acesso aos dados e informa-

ções garantidos a toda a sociedade. O Sistema também objetiva fornecer subsídios para a elabo-

ração dos Planos de Recursos Hídricos, além de consolidar nacionalmente informações sobre 

a situação das águas, como a vazão dos rios, o nível dos reservatórios, a qualidade das águas 

e reunir informações sobre os usuários dos recursos hídricos das bacias hidrográficas.

Os integrantes do Sistema Nacional de Gerenciamento de Recursos Hídricos (SINGREH) 

são: o Conselho Nacional de Recursos Hídricos, os Conselhos de Recursos Hídricos dos Estados 

e do Distrito Federal, os Comitês de Bacias Hidrográficas e os Órgãos dos poderes públicos 

federais, estaduais e municipais (Figura 10). Suas competências se relacionam com a gestão 

de recursos hídricos e têm como funções (i) coordenar a gestão integrada das águas; (ii) arbi-

trar administrativamente os conflitos relacionados com os recursos hídricos; (iii) implementar 

a Política Nacional de Recursos Hídricos; (iv) planejar, regular e controlar o uso, a preservação 

e a recuperação dos recursos hídricos e (v) promover a cobrança pelo uso de recursos hídricos.

No ano de 2011, a ANA e os dirigentes dos órgãos gestores de recursos hídricos dos esta-

dos e do Distrito Federal firmaram o Pacto Nacional pela Gestão das Águas, ou seja, um termo 

http://www.snirh.gov.br/
http://www.snirh.gov.br/
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de compromisso para fortalecer os Sistemas Estaduais de Gerenciamento de Recursos Hídricos, 

visando também aumentar a cooperação institucional no âmbito do SINGREH. Como ferra-

menta aplicada para a real efetivação do Pacto, a ANA implementou em 2013 e 2016 o Programa 

de Consolidação do Pacto Nacional pela Gestão das Águas (Progestão I e II), que destinou 

recursos financeiros para cada unidade da federação, mediante o cumprimento de metas ins-

titucionais preestabelecidas. Estima-se que até 2019 o Programa repassou cerca de 112 milhões 

de reais, contemplando todos os estados, sendo que para o estado do Rio Grande do Norte foram 

transferidos R$ 4.631.135,00 (ANA, 2019b). De acordo com a ANA (2020a), foram estrutura-

dos em 2019 no âmbito do Progestão, 17 Planos Estaduais de Capacitação com temas relacio-

nados à gestão de recursos hídricos.

Tabela 1 – Tarifas cobradas pela Companhia de Gestão dos Recursos Hídricos do Ceará (COGERH) 

pelo uso de água bruta

CATEGORIA VALOR (R$/1.000 M3)

Abastecimento humano–região metropolitana de Fortaleza 186,52

Abastecimento humano interior 61,92

Abastecimento humano (adução Cogerh) 566,91

Indústria (adução própria) 818,13

Indústria (adução Cogerh) 2.814,44

Piscicultura em tanque escavado (adução própria) 5,69

Piscicultura em tanque escavado (adução Cogerh) 23,77

Piscicultura em tanque-rede 67,84

Carcinicultura em tanque escavado (adução própria) 8,53

Carcinicultura tanque escavado (adução Cogerh) 177,30

Água mineral potável (adicionada de sais) 818,13

Irrigação 1.440 a 18.999 (adução própria) 1,84

Irrigação > 19.000 (adução própria) 5,53

Irrigação 1.440 a 18.999 m3 (adução Cogerh) 15,91

Irrigação > 47.000 m3 (adução Cogerh) 27,22

Serviço de comércio (adução própria) 320,76

Serviço de comércio (adução Cogerh) 641,52

Demais categorias (adução própria) 188,13

Demais categorias (adução Cogerh) 568,72

Fonte: Decreto N° 33.024/2019 (ESTADO DO CEARÁ, 2019).
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COMITÊS DE BACIAS HIDROGRÁFICAS

Os comitês de bacias são órgãos colegiados locais cujas atribuições devem ser exercidas no âmbi-

to da bacia hidrográfica sob sua jurisdição. Os Comitês devem promover o debate das questões 

relacionadas à gestão e ao uso racional dos recursos hídricos e articular a atuação das entidades 

intervenientes, além de arbitrar, em primeira instância administrativa, os conflitos relacionados 

aos usos dos recursos hídricos. Outro aspecto de suma importância dos comitês, é o de apro-

var o Plano de Recursos Hídricos da bacia, acompanhar sua execução e, quando necessário, 

sugerir as providências indispensáveis ao cumprimento de suas metas. No entanto, as decisões 

dos comitês estão sujeitas a recursos junto aos Conselhos Nacionais e Estaduais de Recursos 

Hídricos, de acordo com suas esferas de competência.

Aos comitês também competem propor aos Conselhos Nacional e Estadual de Recursos 

Hídricos as acumulações, as derivações, as captações e os lançamentos de pouca expressão, 

para efeito de isenção da obrigatoriedade de outorga de direitos de uso de recursos hídricos, 

bem como estabelecer os mecanismos de cobrança pelo seu uso, sugerindo os valores a serem 

cobrados e estabelecendo critérios para o rateio de custos das obras de uso múltiplo, de interesse 

comum ou coletivo (ANA, 2019b). Os comitês de bacias têm um papel estratégico, pois devem 

decidir sobre os usos prioritários e o gerenciamento das águas em suas bacias, sobre quem as 

usará e quanto se pagará pelo uso da água bruta e sobre os destinos dos recursos arrecadados 

(Garjulli, 2002). Neste contexto, cabe aos comitês, intervirem diretamente na definição da polí-

tica pública de gestão dos recursos hídricos.

Todos os comitês de bacias necessitam de uma Secretaria Executiva permanente para dar 

suporte técnico-administrativo e assegurar as condições de funcionamento do colegiado, além de 

auxiliar na divulgação de informações para tomada de decisões, na comunicação das decisões 

Figura 10–Matriz institucional do Sistema Nacional de Gerenciamento de Recursos Hídricos

Fonte: ANA (2011).
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à sociedade (ANA, 2011), sendo que geralmente possuem um grupo técnico para conduzir e apro-

fundar o debate sobre os mais diversos temas. Este grupo pode também atuar nas Câmaras 

Técnicas, sendo constituídas por representantes dos diversos segmentos do colegiado, ou seja, 

usuários de água, organizações civis e poderes públicos. No Comitê da Bacia do Rio Apodi-

Mossoró, por exemplo, foi constituída, em 2019, uma Câmara Técnica para auxiliar na elabo-

ração dos Termos de Referência do Plano de Recursos Hídricos da Bacia.

O Comitê da Bacia Hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró, nos termos da Lei Estadual 

nº 6.908, de 11 de julho de 1996, modificada pela Lei nº 481 de 03 de janeiro de 2013 e, em con-

sonância com a Lei Federal nº 9.433, de 08 de janeiro de 1997, é um órgão colegiado, de cará-

ter consultivo, deliberativo e normativo, com atuação na Bacia Hidrográfica do Rio Apodi-

Mossoró e partes da faixa de escoamento difuso do litoral norte do RN. Compõem o colegiado 

do Comitê, 30 representantes, definidos da seguinte forma: (i) 12 representantes dos usuários 

de recursos hídricos (40% do colegiado); (ii) nove representantes da sociedade civil organiza-

da com atuação na bacia hidrográfica, contabilizando (30%); nove representantes de órgãos 

da administração pública municipal, estadual e federal com investimentos ou competência 

na área da bacia (30%). Atualmente, o Programa Nacional de Fortalecimento dos Comitês 

de Bacias Hidrográficas (Procomitês), instituído e regulamentado pela Resolução ANA nº 

1.190/2016, vem auxiliando na manutenção, no aperfeiçoamento e na consolidação dos comitês 

de bacias estaduais e do Distrito Federal. O programa visa fornecer apoio financeiro aos comi-

tês, condicionado ao cumprimento de metas previamente pactuadas e contratadas, com a anuên-

cia dos Conselhos Estaduais de Recursos Hídricos. Os Procomitês contam com a participação 

de 162 comitês de 20 estados. Os estados de Minas Gerais, Rio de Janeiro e Rondônia, estão 

para ingressar no Programa com mais 24 bacias (ANA, 2020a).

É importante destacar que a BHAM é uma das bacias receptoras das águas do Projeto 

de Integração do Rio São Francisco, sendo necessário considerar no seu planejamento esse apor-

te de água, especialmente quando da elaboração do seu Plano de Recursos Hídricos. O Projeto 

de Integração do Rio São Francisco com Bacias Hidrográficas do Nordeste Setentrional, visa con-

templar as bacias hidrográficas dos rios Jaguaribe (CE), Piranhas-Açu e Apodi-Mossoró (RN), 

Paraíba (PB), Moxotó e Brígida (PE).

O Eixo Norte da transposição tem seu ponto de captação em Cabrobó (PE) com cerca 

de 402 km de canais, chegando até os rios Brígida (PE), Salgado (CE), do Peixe, Piranhas-Açu 

(PB e RN) e Apodi-Mossoró (RN). Em 2020, o Ministério do Desenvolvimento Regional rea-

lizou uma licitação para contratar a empresa responsável pela execução das obras do Ramal 

do Apodi (115,3 km). Este ramal, corresponde a um dos trechos finais do Eixo Norte do Projeto 

de Integração do Rio São Francisco e está orçado em cerca de R$ 1,7 bilhão. Neste ramal, a água 

será transportada do reservatório de Caiçara (PB) até o reservatório Angicos, localizado na bacia 

http://arquivos.ana.gov.br/resolucoes/2016/ANALegis/LEGISResolucao1190-2016.pdf?164439
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do rio Apodi-Mossoró (RN). Está previsto que em seu primeiro trecho, do reservatório Caiçara 

até a divisa dos estados da Paraíba e Ceará, haverá uma vazão de 40 m³/s de vazão, passando 

para 20 m³/s no restante de seu segmento até o reservatório de Angicos. Já o ou outro ramal 

do Eixo Norte, ramal do Salgado, está projetado para comportar uma vazão de 20 m³/s até o 

rio Salgado, afluente do rio Jaguaribe – CE (Figura 11).

É importante ressaltar, que o Relatório de Identificação de Obra do Plano Nacional 

de Segurança Hídrica (ANA, 2019a) recomenda um estudo adicional para a readequação 

dos projetos, visando garantir a exequibilidade das construções destes dois últimos ramais 

do Eixo Norte. O relatório aponta a necessidade de estudos quanto: (i) as demandas efetivas 

nas regiões beneficiadas; (ii) a avaliação da otimização dos sistemas existentes; (iii) a avalia-

ção conjunta das intervenções analisadas com os empreendimentos recomendados pelo PSH 

para a mesma região e; (iv) a viabilidade do aproveitamento hídrico como indutor de desen-

volvimento regional. Após a conclusão deste estudo, há previsão de que as obras destes ramais 

sejam finalizadas em 2026. 

Figura 11 – Eixos Norte e Leste e seus respectivos Trechos e Ramais do Projeto de Integração do Rio 

São Francisco. Destaque para o Ramal do Apodi

Fonte: Condevasf/Valor Econômico (2021)
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NOVO MARCO LEGAL DO SANEAMENTO  

BÁSICO E A SUA IMPORTÂNCIA NO CONTEXTO  

DAS BACIAS HIDROGRÁFICAS

Segundo o Plano Nacional de Saneamento Básico, o Brasil precisaria investir R$ 508,5 bilhões 

até 2033 para realizar a expansão e reposição dos serviços de saneamento, sendo R$ 122,1 bilhões 

em abastecimento de água, R$ 181,9 bilhões em esgotamento sanitário, R$ 23,4 bilhões em des-

tinação final dos resíduos sólidos urbanos e R$ 68,7 bilhões em drenagem urbana (BRASIL, 

2017). Em 2018, cerca de 67,1 milhões de domicílios urbanos e rurais no País, que correspon-

dem a 94,5%, contavam com rede de distribuição ou poço ou nascente para o abastecimento 

de água. No entanto, o País ainda contabilizava 3,9 milhões de domicílios com déficit de acesso 

a esse serviço. Os resultados obtidos revelaram desigualdades regionais no acesso dos domicí-

lios aos serviços de abastecimento de água, com valores menores no Norte (84,1%) e Nordeste 

(87,3%) e maiores no Sul (99,2%), Sudeste (98,3%) e Centro-Oeste (97,3%). É importante res-

saltar, que no período de 2014 a 2018 foi constatado um aumento das perdas de água na dis-

tribuição, sendo que dos 16,2 bilhões de m³ de água produzidos em 2018, 6,2 bilhões de m³ 

(38,5%) foram perdidos, ou seja, não foram contabilizados ou por problemas de infraestrutu-

ra, não chegarem nem mesmo a ser consumidos (BRASIL, 2020a).

No que se refere a rede coletora ou fossa séptica, em 2018 o Brasil possuía cerca de 52,4 

milhões domicílios (74,3%) atendidos por este tipo de saneamento básico, evidenciando 

um déficit no atendimento de aproximadamente 18 milhões de domicílios (Brasil, 2020a). 

Assim como ocorre com o abastecimento de água, também há uma considerável disparida-

de na coleta de esgoto entre as regiões brasileira. As regiões Sudeste (90,8%), Centro-Oeste 

(79,2%) e Sul (78,1%) são as mais bem atendidas, enquanto a região Nordeste (55,6%) e prin-

cipalmente a região Norte (35,7%) ainda necessitam ampliar consideravelmente suas redes cole-

toras de esgoto, para alcançarem valores acima de 85% em 2033, conforme preconiza o Plano 

Nacional de Saneamento Básico.

Na região semiárida nordestina, esta realidade pode ser ainda mais impactante, pois os 

efluentes domésticos não captados e não tratados podem ser lançados nos ambientes aquáti-

cos temporários ou em reservatório de água, que estão sujeitos a elevada amplitude de variação 

dos seus volumes, comprometendo, com isto, os seus usos múltiplos. É importante destacar, 

que nem todo esgoto lançado na rede coletora é tratado no Brasil. Estima-se que em 2018 foram 

tratados 66,8% dos esgotos coletados pelos municípios brasileiros, enquanto em 2019 este valor 

aumentou 4% (Brasil, 2020b). Já se analisarmos o índice de tratamento dos esgotos gerados, 

que é uma estimativa do volume de esgoto tratado em relação ao volume total de esgoto produ-

zido, o valor médio do Brasil foi de 46,3% em 2018. Este valor apesar de ainda ser insuficiente, 
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revelou um incremento de 5,5% em relação ao ano de 2014. Ao analisarmos por regiões, os índi-

ces de tratamento dos esgotos gerados neste mesmo ano foram: 50,1% no Sudeste; 45,4% no Sul; 

53.9% no Centro Oeste; 36,2% no Nordeste e 21,7% no Norte (BRASIL, 2020a). O Rio Grande 

do Norte, com cerca de 3,5 milhões de pessoas (IBGE, 2021), possui 73,8% de sua população 

sem coleta de esgoto, enquanto que o estado de São Paulo, com uma população de aproximada-

mente 46 milhões de pessoas, possui 9,4% de sua população sem coleta de esgoto (SNS, 2021). 

No que se refere a quantidade de domicílios urbanos e rurais atendidos por coleta dire-

ta ou indireta de resíduos sólidos no Brasil, constatou-se que 89,9% estavam sendo atendidos 

em 2018. No entanto, quando analisamos a quantidade de municípios com disposição final 

ambientalmente adequada desses resíduos, a realidade brasileira ainda deixa muito a desejar, 

visto que 46,8% dos municípios ainda dispõem seus resíduos sólidos de maneira ambientalmen-

te inadequada, como por exemplo em lixões ou aterros controlados. Os piores resultados, quan-

to a disposição adequada dos resíduos sólidos, foram observados nos municípios das regiões 

Norte (15,7%), Nordeste (18,6%) e Centro-Oeste. O Sul e o Sudeste, foram as regiões em que 

os municípios apresentam porcentagens mais elevadas de disposição adequada dos resíduos 

sólidos, respectivamente 86,9% e 75,6% (BRASIL, 2020a).

Estes números demonstram as disparidades que existem entre as regiões e o tamanho do desa-

fio que o Brasil terá que enfrentar nas próximas décadas para fornecer o básico a uma parcela 

considerável de sua população. Esta realidade reflete a necessidade de evoluir consideravelmen-

te para se evitar que os ambientes aquáticos continentais e estuarinos venham a ser degrada-

dos, com seus usos múltiplos comprometidos ou limitados, tanto para o ser humano quanto 

para a manutenção da biodiversidade. Neste contexto, para auxiliar no atendimento às deman-

das mencionadas, em 15 de julho de 2020 foi sancionado o novo Marco Legal do Saneamento 

Básico (Lei nº 14.026),  que visa, até 2033, levar água potável para noventa e nove por cento 

de toda a população; proporcionar noventa por cento de coleta e tratamento de esgoto; reali-

zar ações para diminuir o desperdício de água e aproveitamento da água da chuva; estimular 

o investimento privado através de licitação entre empresas públicas e privadas e findar o direi-

to de preferência para empresas públicas. A ANA desempenhará um papel importante, ao se 

tornar responsável pelas proposições de normas de referência para a regulação e a fiscalização 

dos serviços de saneamento básico, ou seja, passará a ser a reguladora do setor.

O novo marco regulatório prevê o fim dos lixões a céu aberto em todo o país e que o servi-

ço de esgotamento sanitário não necessariamente precisará ser efetuado por uma única empre-

sa, mas poderá ser feito por várias empresas licitadas. Neste contexto, várias empresas poderão 

ser contratadas para a coleta e transporte dos esgotos, para o tratamento dos efluentes e para 

a disposição final dos resíduos. Os serviços de saneamento de um município, por exemplo, 

não precisarão mais ser executados por empresas sediadas no próprio estado. O novo marco 
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legal permite ainda os contratos de concessão e torna obrigatória a abertura de licitação, autori-

zando a participação de prestadores de serviços públicos e privados. No entanto, é importante 

ressaltar que em relação ao atendimento à população de baixa renda, com problemas de regula-

rização fundiária, o novo marco regulatório não garante a instalação de destinação de efluentes 

em locais que não estejam de acordo com a política municipal de regularização fundiária, o que 

pode ocasionar um déficit de serviços básicos de saneamento em regiões com grande quantidade 

de domicílios e elevada densidade populacional, como as comunidades localizadas em regiões 

de periferia dos municípios.

Para atender os municípios com reduzida população, especialmente no interior do país, 

o novo marco regulatório prevê a criação de unidades regionais de saneamento básico, que visa 

reunir várias cidades, não necessariamente limítrofes, permitindo a criação de editais conjun-

tos para a contratação de empresas que realizarão as obras de saneamento básico. Também estão 

previstos os chamados blocos de referência, que têm o mesmo objetivo das unidades regionais, 

mas que, no entanto, não dependem de aprovação de lei estadual e poderão ser formados a partir 

de uma união voluntária dos municípios. Esses blocos deverão implementar planos municipais 

e regionais de saneamento básico, sendo que a União poderá oferecer apoio financeiro e técnico.

Vale enfatizar, que a nova lei almeja universalizar os serviços de saneamento básico até o 

final de 2033. Apesar de ser algo extremamente necessário para melhoria da qualidade de vida 

da população e para a preservação dos ambientes aquáticos das bacias hidrográficas, esta meta 

é extremamente ambiciosa e difícil de ser alcançada em tão pouco tempo, demandando um gran-

de empenho da sociedade e dos governos municipais, estaduais e federal para ser concretiza-

da. Um dos aspectos que precisam ser implementado é o de proporcionar condições para que 

a ANA, responsável por regulamentar o setor, possa atuar efetivamente em todas as atividades 

que lhe foram atribuídas com o novo Marco Legal do Saneamento Básico.

ANÁLISE COMPARATIVA DAS LEGISLAÇÕES  

DO BRASIL E DA UNIÃO EUROPEIA

A lei n° 9433/97 proporcionou instrumentos legais e mecanismos administrativos robustos 

para os gestores públicos e a sociedade como um todo, tais como a gestão participativa e des-

centralizada de instituições governamentais, as organizações civis e os usuários dos recursos 

hídricos, além da criação do Sistema Nacional de Gerenciamento de Recursos Hídricos e dos 

instrumentos de gestão como o enquadramento dos corpos de água e a outorga e a cobrança 

do uso da água. No entanto, apesar dos avanços inequívocos, o Brasil ainda necessita evoluir 

em vários aspectos, visando uma melhoria de sua governança hídrica e ambiental, especialmen-

te no que se refere à conservação dos ecossistemas aquáticos e de biodiversidade.
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Um ponto importante que destacamos é que as águas naturais, sem qualquer alteração 

pelo ser humano, possuem características muito distintas. A água de lagos e rios tem diferentes 

quantidades de material particulado, valores de pH, coloração, concentração de íons, matéria 

orgânica, etc. Por exemplo, na Amazônia, e em outras regiões, as águas podem ser classificadas 

como pretas, claras e brancas. O espetacular encontro das águas entre os rios Negro e Solimões 

é um dos principais pontos turísticos de Manaus (Figura 12A). Os diferentes tipos de água 

da Amazônia e as causas das diferenças foram descritas nos trabalhos de Gibbs (1967 e 1972). 

Na bacia do rio Itanhaém (litoral de São Paulo) também ocorrem diferentes tipos de água (Figura 

12B). Nesta bacia, Camargo et al (1997) identificaram a relação entre as águas pretas dos rios 

Preto e Aguapeú, as águas brancas do rio Branco e as águas claras do rio Mambu, com as for-

mações geológicas de cada sub-bacia. As águas dos rios Preto e Aguapeú, assim como as águas 

do rio Negro, possuem grande quantidade de substâncias húmicas (ácidos húmicos e fúlvicos) 

de origem natural, que conferem a coloração escura e os valores de pH reduzidos (3,5 a 4,7).

Os lagos de várzea dos rios Solimões e Amazonas têm concentrações de oxigênio muito bai-

xas, chegando à anoxia e a concentrações de fósforo total acima de 100 µg.L-1 (Schmidt, 1972; Sioli, 

1984). Além disso, destacamos a afirmação de Branco e Rocha (1977): “o que chamamos de água 

é uma série infinitamente variável de soluções aquosas de diferentes substâncias e compostos quí-

micos presentes na superfície do solo terrestre”. Silva et al. (2016) ao analisarem as características 

físicas e químicas das águas do rio Amazonas e tributários e compararem com os padrões estabe-

lecidos na Resolução CONAMA (357/2005), observaram que alguns trechos do rio Amazonas 

apresentaram valores de oxigênio dissolvido abaixo de 5 mg/L, enquanto rios de águas pretas apre-

sentaram valores de pH menores que 6,0. Apesar da Resolução estabelecer que valores de oxigênio 

dissolvido não devem ser inferiores a 5 mg/L e de pH menores que 6,0 em ambientes aquáticos 

enquadrados na classe 2, os autores constataram que os rios estudados apresentaram bom estado 

de conservação, apesar de valores reduzidos de oxigênio dissolvido e pH, e que apesar de a classe 

2 ter sido considerada como parâmetro de comparação, não implica necessariamente que a mesma 

seja adequada para os rios não enquadrados desta região.

Diante do exposto, podemos verificar que quando classificamos os ambientes aquáticos 

em classes de qualidade de água propostas pela Resolução CONAMA 357/2005, há o risco 

de enquadrarmos rios e lagos em classes de qualidade de água 3 ou 4 sem que necessariamente 

os mesmos recebam lançamentos de esgotos ou sofram outros impactos antrópicos. Para cor-

rigir este viés, a Resolução CONAMA no 91 de novembro de 2008, estabelece que nos casos 

em que as condições de qualidade estiverem em desconformidade com as metas estabelecidas 

no enquadramento, deverão ser empreendidas ações para a adequação da qualidade da água 

à sua respectiva meta, exceto para os parâmetros que excedam aos limites legalmente estabele-

cidos devido à condição natural do corpo de água.
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A legislação brasileira tem como foco o uso dos recursos hídricos para o ser humano, 

não diferenciando ambientes bem preservados, daqueles ambientes altamente impactados, quan-

do se baseia no princípio de avaliação da qualidade da água para uso pelo homem. Uma alter-

nativa a este problema seria basear a legislação em outros princípios como fizeram, por exem-

plo, os países membros da União Europeia.

Figura 12 – Encontro de águas pretas do rio Negro com as águas brancas do rio Solimões na bacia 

do rio Amazonas (A) e encontro das águas pretas do rio Aguapeú com águas brancas do rio Branco 

na bacia do rio Itanhaém (litoral do estado de São Paulo) (B)

Foto A: Gustavo H. G. Silva (2015) Foto B: Antonio F. M. Camargo (2017)

Em 1988, em Frankfurt, foi realizado o Seminário Ministerial sobre a Política da Água 

na União Europeia. As conclusões do seminário destacaram a necessidade de uma legislação 

comunitária para integrar a qualidade ecológica das águas. Este novo princípio de legislação. 

baseada na ideia de qualidade ecológica, foi a solução encontrada para se impedir que as águas 

costeiras e interiores continuassem a ter um aumento de poluição. O termo qualidade ecológi-

ca tem origem nas pesquisas científicas da área de Limnologia, ciência cujo berço é a Alemanha, 

sendo um conceito relacionado à integridade do ecossistema aquático. Um dos primeiros 

trabalhos que desenvolveram um sistema para avaliar estressores dos ambientes aquáticos 

foi o de Karr (1981), que propôs um índice de integridade biótica. Este índice está relacionado 
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ao quanto um ambiente aquático está íntegro ou alterado por atividades humanas. Esta base 

da legislação, baseada em integridade biótica ou em qualidade ecológica, parte do princípio 

de que os ambientes aquáticos são diferentes devido às características geológicas, aos tipos 

de solo e à vegetação das bacias hidrográficas.

A Comissão Europeia, reconhecendo a insuficiência da legislação comunitária baseada 

no princípio de qualidade de água, apresentou, em fevereiro de 1997, uma proposta que esta-

beleceu um novo quadro de ações da política da água, chamada “Diretiva Quadro da Água” 

(2000/60/CE) (DQA), com base no princípio de qualidade ecológica das águas e estabelecendo 

a necessidade de integração dos aspectos qualitativos e quantitativos para uma gestão sustentá-

vel dos ecossistemas aquáticos. Após um longo processo de negociações, a Diretiva foi adotada 

pelo Parlamento Europeu em setembro de 2000 e publicada no Jornal Oficial das Comunidades 

Europeias de 22 de dezembro do mesmo ano. Desde então, a DQA passou a ser o principal ins-

trumento da nova Política da Água da União Europeia, visando, ao contrário da legislação ante-

rior, estabelecer uma estrutura para a proteção e para a utilização sustentável das águas super-

ficiais e subterrâneas.

Esta normativa mudou o paradigma do uso dos recursos hídricos nos Estados-Membros 

da União Europeia. A água deixou de ser compreendida apenas do ponto de vista físico e quími-

co e passou a ser analisada do ponto de vista ecológico, com predomínio de uma gestão integra-

da dos ambientes aquáticos. A DQA alterou a gestão da água de uma perspectiva antropocêntri-

ca (recurso a ser explorado pela humanidade) para uma perspectiva ecocêntrica, estabelecendo 

um novo conceito focado na integridade do ecossistema.

A Diretiva permitiu a elaboração de novos e comparáveis métodos de avaliação, que melho-

raram o monitoramento e a avaliação do estado ecológico dos ambientes aquáticos, possi-

bilitando uma base mais robusta para a implementação de medidas de restauração (BIRK 

et al., 2012; VOULVOULIS et al., 2017) e também estabeleceu que todas as águas superficiais 

dos Estados-Membros atinjam, até 2027, a condição de no mínimo um “bom estado ecológi-

co”, com ciclos de avaliação a cada seis anos.  (MOUSTAKA-GOUNI et al., 2019). Ao esti-

pular prazos e metas, a DQA permitir que os Estados-Membros da União Europeia consigam 

alcançar os objetivos pretendidos.

As principais etapas da avaliação ecológica contidas na Diretiva Quadro da Água são: (i) 

determinação de tipologia em quatro categorias de ambientes aquáticos (lagos, rios, ambien-

tes de transição e ambientes costeiros); (ii) definição das condições de referência (diagnósti-

cos das características físicas, químicas, hidromorfológicas e biológicas/ecológicas dos ambien-

tes aquáticos); (iii) análise do estado ecológico (desvios das características  físicas, químicas, 

hidromorfológicas e biológicas/ecológicas do ambiente aquático em estudo com o ambien-

te referência); (iv) identificação das pressões sobre os ambientes aquáticos; (v) realização 
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do monitoramento dos ambientes aquáticos, visando avaliar a eficiência as respostas e ações 

para a manutenção ou recuperação dos mesmos; (vi) Inter calibração dos métodos utilizados 

para avaliar a qualidade ecológica, visando a utilização dos mesmos em vários países, regiões 

ou mesmo em diferentes bacias hidrográficas.

A inter calibração foi considerada uma etapa essencial para a implementação da DQA. 

Para tanto, uma rede foi estabelecida, com os Estados-Membros sendo divididos em grupos 

de acordo com sua região geográfica e semelhanças climáticas: Mediterrâneo, Central, Alpino, 

Continental Oriental e Norte. Esta importante etapa foi concluída recentemente e alguns obje-

tivos alcançados, tais como, determinação de limites para algumas variáveis de qualidade ecoló-

gica e uniformização dos sistemas de classificação. As metodologias mais utilizadas são aque-

las relativas à avaliação do status ecológico que utilizam macroinvertebrados bentônicos, fauna 

de peixes e fitoplâncton, justamente por já estarem Inter calibradas para a maioria dos Estados-

Membros (COMISSÃO EUROPEIA, 2018).

É importante destacar que também há desafios em relação a DQA, especialmente no que 

se refere as definições das “condições de referência” e do “grau de desvio” das condições de refe-

rência que definem os limites dos status ecológicos (alto, bom, moderado, pobres e ruim). 

Estabelecer condições de referência semelhantes à de um ambiente prístino, pode comprometer 

a precisão da avaliação, devido as dificuldades de se encontrar ambientes aquáticos sem impac-

tos antrópicos na Europa (PARDO et al., 2012, REYJOL et al., 2014). Além disto, uma locali-

zação a montante de um determinado trecho de rio pode não apresentar as mesmas condições 

que uma condição preservada a jusante, apresentando uma dificuldade na definição das condi-

ções de referência. Por exemplo, a DQA define um ambiente aquático com alto status ecológico, 

como sendo aquele sem alterações antropogênicas ou com alterações pequenas, comparativamen-

te com os valores de referência, refletindo, desta forma, um local não perturbado. Obviamente 

o termo “alterações pequenas ou reduzidas” pode ser subjetivo a depender do ambiente aquá-

tico estudado e das métricas ecológicas utilizadas.

Outro aspecto questionado em relação a DQA, e que também se aplica a legislação brasileira, 

refere-se a ter como foco principal a coluna de água para quantificação de contaminante em sis-

temas lóticos, negligenciando o compartimento sedimento. Diversos contaminantes, como agro-

tóxicos e metais pesados, tendem a se acumular e persistir nos sedimentos e nos organismos 

aquáticos. Estes contaminantes, relativamente imobilizados nos sedimentos, podem eventual-

mente retornarem para a coluna d´água devido a turbulência hídrica, bioturbação ou perturba-

ção causada pelo homem, podendo tornar os sedimentos fontes secundárias de contaminação 

da coluna d´água (HEISE; FÖRSTNER, 2007, ZOPPINI et al., 2014; SANTOS et al., 2021). 

Neste aspecto, as legislações do Brasil e da União Europeia são semelhantes ao requerem a aná-

lise da contaminação química na coluna de água, negligenciando o potencial dos sedimentos 
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como fonte de contaminantes. A DQA também não prevê o uso de traços funcionais para ava-

liar o papel ecológico da espécie no ecossistema. Alguns autores têm demonstrado a relevância 

das abordagens funcionais por identificarem mais facilmente as perturbações antrópicas do que 

as abordagens taxonômicas (MERRITT et al., 2017; VECCHIA et al., 2020).

Além da Diretiva Quadro da Água, há também a Diretiva Quadro da Estratégia Marinha, 

sendo que ambas buscam promover uma abordagem ecossistêmica para a gestão de água doce, 

estuarina, costeira e marinha e aplicar padrões comuns à conservação desses ambientes aquá-

ticos (Comissão Europeia, 2000; O’Hagan 2020). Esta busca por padrões comuns, necessita 

de metodologias normatizadas, pois cada Estado-membro tem as suas próprias condições geo-

gráficas e características ambientais. No entanto, até o presente momento nem todos os Estados-

membros conseguiram estabelecer as condições de referência para as variáveis de qualidade, 

muito em decorrência do desafio de se encontrar ambientes aquáticos sem ou com mínima 

interferência antrópica. Apesar da dificuldade de se criar metodologias e estabelecer as condi-

ções de referências para avaliar a qualidade ecológica e a integridade dos ambientes aquáticos, 

é essencial que ambas possam ser desenvolvidas e estabelecidas, visando comparar os esfor-

ços e as atividades dos diferentes Estados-membros e, com isto, verificar se de fato as políticas 

ambientais estão alcançando seus objetivos.

A DQA estabeleceu a avaliação da qualidade ecológica da água para a gestão sustentável 

dos ecossistemas aquáticos. A inovação introduzida é que o estado da água passa a ser ava-

liado através de uma abordagem ecológica, ou seja, quanto à conservação do estado natural 

do ambiente aquático e não somente quanto à qualidade da água para uso humano. Para se 

estabelecer a qualidade ecológica, deve-se levar em conta não apenas as características físicas 

e químicas da água, mas também as comunidades bióticas (macroinvertebrados bentônicos, 

peixes, macrófitas aquáticas, fitoplâncton) e o estado de conservação das bacias hidrográficas, 

através da avaliação do uso do solo

Na legislação brasileira, os parâmetros normativos predominantes são físicos, químicos 

e microbiológicos.  Apesar de no Capítulo II da Resolução CONAMA 357/2005, “Condições 

e Padrões de Qualidade Das Águas”,  ser mencionada a proteção das comunidades aquáticas 

nas Seções “Águas Doces”, “Águas Salinas” e “Águas Salobras” e no Capítulo III,  “Condições 

e Padrões de Qualidade das Águas”, ser mencionada a possibilidade de se avaliar a qualidade 

dos ambientes aquáticos por indicadores biológicos, utilizando-se de organismos e/ou comu-

nidades aquáticas,  ainda não há padrões estabelecidos a serem seguidos para que isso de 

fato venha a ser implementado.

A Diretiva Quadro da Água classifica os ambientes aquáticos em diferentes classes (superfi-

ciais, fortemente modificadas ou artificiais, e subterrâneas). Para as massas de água superficiais, 

os objetivos a alcançar são o “bom estado ecológico e químico”, enquanto para as subterrâneas 

https://translate.googleusercontent.com/translate_c?depth=1&hl=pt&pto=aue&rurl=translate.google.com&sl=auto&sp=nmt4&tl=pt&u=https://link.springer.com/chapter/10.1007/978-3-030-45843-0_4&usg=ALkJrhiWFo1lQzlpvSOlQ9I7eWi5VPaVQA
https://translate.googleusercontent.com/translate_c?depth=1&hl=pt&pto=aue&rurl=translate.google.com&sl=auto&sp=nmt4&tl=pt&u=https://link.springer.com/chapter/10.1007/978-3-030-45843-0_4&usg=ALkJrhiWFo1lQzlpvSOlQ9I7eWi5VPaVQA
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são o “bom estado químico e quantitativo.” Para os ambientes aquáticos fortemente impacta-

dos ou artificiais, o conceito “bom estado ecológico” é substituído pelo conceito “bom poten-

cial ecológico”. O estado ecológico exprime a qualidade estrutural e funcional dos ecossistemas 

aquáticos associados às águas de superfície. Este conceito abrange vários parâmetros qualitati-

vos relacionados com as condições dos elementos bióticos dos ecossistemas aquáticos, a natu-

reza e as características físico-químicas da água, as características hidrodinâmicas do siste-

ma, e a estrutura física das massas de água. São assim definidos três grupos de parâmetros 

para caracterizar o estado ecológico, os biológicos, os hidromorfológicos e os físico-químicos.

O estado ecológico deriva de uma situação de referência que se caracteriza por correspon-

der à situação dos ecossistemas aquáticos na ausência de qualquer influência antropogênica 

significativa. Esta situação pode ser comparada à que seria atingida se cessasse toda a influên-

cia antropogênica sobre o meio hídrico e se tivessem sido aplicadas todas as medidas para res-

taurar as condições hidromorfológicas, físico-químicas e biológicas pristinas. O “bom estado 

ecológico” é um dos objetivos fixados pela DQA para as águas de superfície. É definido como o 

estado de uma massa de água de superfície que, embora sofra um ligeiro desvio relativamente 

à situação de referência, provocado pela atividade humana, constitui, ainda assim, um ecossis-

tema rico, diversificado e sustentável. O conceito de estado ecológico é apenas aplicável às mas-

sas de água de superfície cujas condições hidromorfológicas sejam semelhantes às condições 

pristinas. Isto é, quando a atividade humana apenas provoca alterações nas condições físico-

-químicas e biológicas das massas de água. No caso das massas de água artificiais e fortemente 

modificadas, criadas ou alteradas pela atividade humana, respectivamente, o conceito de esta-

do ecológico é substituído pelo de potencial ecológico (HENRIQUES et al., 2000).

O potencial ecológico máximo é definido como um estado em que, no limite, toda a influên-

cia antropogênica sobre o ambiente aquático é cessada, com excepção das modificações das carac-

terísticas hidromorfológicas, e em que todas as medidas para restaurar as condições físico-quí-

micas e biológicas pristinas são aplicadas (BORJA; ELLIOTT, 2007). A DQA estabelece que o 

ponto de partida para a definição do potencial ecológico máximo corresponde à condição de refe-

rência do ambiente aquático natural que mais se assemelhe ao ambiente artificial ou fortemente 

modificado (HENRIQUES et al., 2000). O Decreto-Lei n.º 77/2006, que complementa a DQA, 

estabelece as variáveis físico-químicas, hidromorfológicas e biológicas que devem ser analisa-

das para classificar o potencial ecológico dos ambientes aquáticos continentais e estuarinos 

(transição) (Figuras 13 a 15).
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Figura 13 – Variáveis físicas e químicas para a classificação do potencial ecológico  

de acordo com o Quadro Diretiva da Água
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Figura 14 – Variáveis hidromorfológicas para a classificação do potencial ecológico  

de acordo com o Quadro Diretiva da Água

Figura 15 – Variáveis biológicas para a classificação do potencial ecológico  

de acordo com o Quadro Diretiva da Água
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A partir da Diretiva Quadro da Água (DQA), os países membros da União Europeia 

foram incentivados a desenvolver novos métodos para a gestão de seus ambientes aquáticos 

continentais e estuarinos. Estes métodos deveriam focar não somente na qualidade da água 

para uso humano, mas também na avaliação da qualidade ecológica e da integridade ambiental 

desses ecossistemas. Em sintonia com o DQA, o modelo conceitual DPSIR (Driving Forces; 

Pressures; States; Impacts; Responses) foi proposto pela Organização de Cooperação Econômica 

e Desenvolvimento (OECD) e atualmente vem sendo testado em várias bacias hidrográficas 

e em regiões estuarinas de todo o mundo (Elliott, 2002; Pirrone et al., 2005; Borja et al., 2006; 

Moura et al., 2016; Gari et al., 2018). Este modelo organiza os indicadores de acordo com a 

causa-efeito nas seguintes categorias: Forças Motriz, Pressão, Estado, Impacto e Resposta, 

sendo que um determinado indicador, dependendo das suas características, pode ser classifi-

cado em uma ou mais categorias (PIRES et al., 2017; GEBREMEDHIN et al., 2018; ELLIOTT; 

O’HIGGINS, 2020).

Os aspectos sociais e económicos geralmente são as forças motrizes do DPSIR, exercendo 

algum tipo de pressão sobre os ambientes aquáticos e gerando mudanças no seu estado, que por 

sua vez, podem gerar impactos na qualidade ecológica, como por exemplo, alterações das comu-

nidades aquáticas, redução da biodiversidade e alterações na integridade ambiental, que pode 

comprometer os usos múltiplos dos recursos hídricos pelo ser humano. Conhecendo-se as infor-

mações sobre as forças motrizes, as pressões, o estado e os impactos que atuam num determi-

nado ambiente aquático ou numa determinada bacia hidrográfica, é possível elaborar respostas 

que visem interromper ou minimizar as influências negativas sobre os mesmos, direcionando 

as suas ações (respostas), principalmente às forças motrizes e às pressões que foram identifi-

cadas nas etapas anteriores.

Além do modelo conceitual DPSIR, vários programas de monitoramento proporcionam 

uma visão abrangente da situação dos ambientes aquáticos das bacias hidrográficas dos países 

membros da União Europeia, incluindo a obtenção de informações que sejam relevantes para o 

entendimento dos seus estados físico, químico e ecológico, levando em consideração as carac-

terísticas das comunidades, tais como, riqueza de espécies, densidade populacional, equitabi-

lidade, entre outras variáveis ecológicas. Nota-se que o foco não é apenas a obtenção de dados 

para permitir o uso da água pelo homem, mas também para avaliar o estado e o potencial eco-

lógico dos ambientes aquáticos. No âmbito da classificação do estado ecológico, a Diretiva 

Quadro da Água sugere que devem ser obtidas informações relacionadas às variáveis de qua-

lidade biológica, hidromorfológica e físico-química geral e os outros poluentes com descargas 

significativas na bacia hidrográfica (Tabela 2).
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Tabela 2 – Variáveis utilizadas para definição do estado ecológico dos ambientes aquáticos. 

Informações sobre o Quadro Diretiva da Água podem ser obtidas

RIOS LAGOS ÁGUAS DE 

TRANSIÇÃO

ÁGUAS COSTEIRAS

Elementos de Qualidade Biológica

Flora aquática Flora aquática Flora aquática Flora aquática

Invertebrados 

bentônicos

Invertebrados 

bentônicos

Invertebrados 

bentônicos

Invertebrados 

bentônicos

Peixes Peixes Peixes -

Elementos de Qualidade Hidromorfológica

Regime hidrológico Regime hidrológico Regime 

hidrológico

Regime hidrológico

Condições 

morfológicas

Condições 

morfológicas

Condições 

morfológicas

Condições morfológicas

Continuidade do rio - - -

Elementos de Qualidade Física e Química

Parâmetros gerais Parâmetros gerais Parâmetros gerais Parâmetros gerais

Poluentes 

específicos

Poluentes específicos Poluentes 

específicos

Poluentes específicos

Fonte: https://ec.europa.eu/environment/water/water-framework/index_en.html.

Para a implementação da DQA foram estabelecidos os diferentes passos ou etapas. A pri-

meira etapa foi a de tipologia, cujo principal objetivo é permitir que as condições de referências 

específicas sejam definidas, as quais são usadas como uma âncora do sistema de classificação. 

Os tipos de corpos de água devem ser caracterizados com base em fatores geográficos, geológi-

cos, morfológicos e físicos. A tipologia deve agrupar locais cuja biologia seja semelhante nas con-

dições de linha de base, para permitir a detecção dos efeitos da perturbação humana. As condi-

ções de referências devem ser definidas pela coleta de informações biológicas de corpos d’água, 

que estejam em condições naturais, ou seja, locais não impactados ou com impactos antrópi-

cos mínimos. A qualidade ecológica dos corpos d’água deve ser classificada em cinco classes, 

quais sejam, alta, boa, moderada, pobre e ruim, usando o Índice de Qualidade Ecológica, defi-

nido como a razão entre a referência e os valores observados dos elementos relevantes de qua-

lidade biológica. Mais informações sobre o processo de implantação da DQA podem ser obti-

das em Heiskanen et al (2004).

Todo o processo de tipologia e de estabelecimento das referências é trabalhoso e deman-

da tempo. O prazo final para a classificação de todos os corpos de água superficiais dos paí-

ses da União Europeia, usando o Índice de Qualidade Ecológica (IQE), foi dezembro de 2009, 

https://ec.europa.eu/environment/water/water-framework/index_en.html
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ou seja, nove anos após a aprovação da DQA no Parlamento Europeu. Além disso, houve 

um grande aporte de recursos financeiros e uma ampla participação da comunidade científica 

(universidades, institutos de pesquisa, pesquisadores, etc.) na elaboração do IQE e na classi-

ficação dos corpos de água.

Um outro ponto importante a ser destacado é que a DQA também estabelece as Zonas 

Protegidas. O estabelecimento dessas Zonas leva em conta tanto a qualidade ecológica do ecos-

sistema aquático, como as características de grau de pureza da água ou de qualidade da água 

para uso humano. Por exemplo, regiões com corpos de água com qualidade ecológica alta e/ou 

boa e com águas com elevado grau de pureza, devem ser consideradas zonas designadas para a 

captação de água destinada ao consumo humano. Regiões também com boa qualidade ecológi-

ca e que tenham importância para a pesca comercial, devem ser consideradas zonas designadas 

para a proteção de espécies de interesse econômico. Zonas designadas para a proteção de habi-

tats ou espécies em que a manutenção ou o melhoramento do estado da água sejam necessá-

rios para a sua proteção, também são importantes. Deste modo, a DQA não apenas estabelece 

a qualidade ecológica, como também as zonas para utilização dos recursos que necessitamos 

utilizar dos ambientes aquáticos.

Retornando a realidade brasileira, a bacia do rio Itanhaém (SP) e suas sub-bacias vêm sendo 

estudada há várias décadas e, com base nos estudos realizados, podemos sugeir algumas zonas 

protegidas como previsto na legislação europeia e que podem servir de modelo para outras 

bacias hidrográficas, como por exemplo para as bacias do semiárido nordestino. Exemplificando, 

a sub-bacia do rio Mambu está quase totalmente inserida dentro do Parque Estadual da Serra 

do Mar e praticamente não sofre impactos antrópicos, o que a qualifica como uma sub-bacia 

com ótima ou boa qualidade ecológica. Além disso, as águas dos rios são límpidas, com muito 

pouco material particulado, baixas concentrações de nutrientes e, portanto, com qualidade muito 

boa (classe 1, segundo a Resolução CONAMA 357/2005). Assim, a sub-bacia do rio Mambu 

pode ser designada como uma zona para captação de água para consumo humano. De fato, 

neste rio existe uma captação de água que é uma das mais importantes do litoral sul do esta-

do de São Paulo. Já o estuário do rio Itanhaém é muito utilizado para a pesca esportiva e essa 

área pode ser uma zona designada para proteção de espécies de interesse econômico. Por fim, 

o rio Castro, um dos formadores do rio Preto, possui águas pretas com pH sempre inferior 

a 4,5, concentrações de oxigênio dissolvido sempre abaixo de 2 mg.l-1 e, portanto, enquadra-

do em classe 4 segundo a Resolução CONAMA 357/2005. No entanto, este rio praticamente 

não sofre impactos antrópicos, estas características da água são naturais e seu estado ecológi-

co pode ser considerado bom. Neste caso, o rio Castro pode ser designado como uma zona para 

proteção de habitats ou espécies.

Ainda no Brasil, destacamos a iniciativa da ANA, que ao final de 2017 apresentou 



54

um conjunto de 20 propostas para aperfeiçoar os marcos constitucional, legal e infralegal da ges-

tão de águas no Brasil. Esta iniciativa foi denominada Projeto Legado (ANA, 2017). A conclu-

são do Projeto se deu durante o XXII Simpósio Brasileiro de Recursos Hídricos, sendo que ao 

final do evento foi gerado um documento intitulado “A Carta de Florianópolis–2017”, que res-

saltou os seguinte aspectos:

“O XXII Simpósio da Associação Brasileira de Recursos Hídricos, reconhecen-

do os importantes avanços na gestão dos recursos hídricos no Brasil a partir 

da Lei 9433/1997, entende, como oportuno e necessário, promover um proces-

so de aprimoramento do arcabouço jurídico e institucional do sistema nacional 

de gerenciamento de recursos hídricos, aproveitando-se das reflexões e contribui-

ções oferecidas pelo Projeto Legado, coordenado pela ANA, bem como as opor-

tunidades de mobilização da sociedade e dos atores políticos com a realização 

do VIII Fórum Mundial das Águas em Brasília, em 2018.”

Do Projeto Legado, destacamos uma questão-chave relacionada aos instrumentos de ges-

tão de recursos hídricos, que consideramos ser a mais inovadora e ao mesmo tempo a mais 

subjetiva do Projeto. Ela se refere à aplicação de novos instrumentos econômicos de gestão 

como o pagamento pelos serviços ambientais proporcionados pelos ecossistemas aquáti-

cos, por meio da revisão do Art. 5º da Lei 9433/1997 (Lei das Águas). É importante salien-

tar, que a Lei das Água prevê apenas a cobrança pelo uso dos recursos hídricos de uma deter-

minada bacia hidrográfica.

A proposição do pagamento pelos serviços ecossistêmicos pode ser um primeiro passo 

rumo a alteração do paradigma utilitarista de uso da água, que temos no Brasil. No entanto, 

ainda é necessário evoluir consideravelmente para chegarmos no patamar da União Europeia, 

com a sua Diretiva Quadro da Água. No nosso entender, o pagamento pelos serviços ambien-

tais, mencionado no Projeto Legado, precisa contemplar não somente os serviços ambientais 

relacionados diretamente com o bem estar humano e as atividades produtivas, mas também 

deve priorizar em manter ou melhorar a integridade ambiental dos ecossistemas aquáticos, 

bem como a sua diversidade biológica. Para que isto possa ocorrer, é necessário o estabeleci-

mento de conceitos normativos que envolvam informações sobre a biodiversidade das comu-

nidades aquáticas, visando com isto compreender e quantificar adequadamente os seus ser-

viços ecossistêmicos. Além disto, é importante que haja uma discussão mais ampla sobre 

este tema, com pesquisadores de outras áreas da Ciência, além da Hidrologia, como por exem-

plo, da Limnologia, Geografia e Economia.
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CONSIDERAÇÕES FINAIS

É inegável que a legislação brasileira e os órgãos de gestão de recursos hídricos vêm sendo aprimo-

rados no Brasil nas últimas décadas. A aprovação da Lei das Águas, a criação da Agência Nacional 

de Águas, a implementação dos Comitês de Bacias Hidrográficas e a elaboração dos Planos 

de Recursos Hídricos, permitem atualmente o uso mais sustentável e racional dos nossos recur-

sos hídricos. Por outro lado, também é inegável que a legislação brasileira necessita ser aprimo-

rada, para que seja considerada a qualidade ecológica dos ambientes aquáticos e não somente 

a qualidade de suas águas com fins utilitaristas para o ser humano. Apesar de vários parâmetros 

físicos e químicos já estarem contemplados, ainda é necessário estabelecer novos parâmetros 

hidromorfológicos, biológicos e ecológicos para o enquadramento dos ecossistemas aquáticos 

brasileiros. Neste contexto, a legislação da União Europeia pode ser um bom ponto de partida 

para que esta discussão ocorra nos Comitês de Bacias Hidrográfica, Agência Nacional de Águas 

e Saneamento Básico e Conselhos Nacional e Estaduais de Recursos Hídricos. É importante 

ressaltar, que o foco na qualidade ecológica, introduzido pela Diretiva Quadro da Água, vai ao 

encontro das metas propostas pelo Painel Intergovernamental sobre Biodiversidade e Serviços 

Ecossistêmicos da ONU, enquanto a proteção da qualidade da água e dos ecossistemas aquáti-

cos estão incluídos nas Metas 6 e 14 nos Objetivos de Desenvolvimento Sustentável da ONU 

(CARVALHO et al., 2019).

Consideramos  importante refletir sobre um aspecto que é comum nas legislações do Brasil 

e da União Europeia em cenários de crise hídrica, que é a perspectiva utilitarista da gestão 

das águas (BETTENCOURT et al., 2021). Apesar deste ponto convergente, em períodos de escas-

sez, a legislação brasileira estabelece um propósito primordialmente econômico-utilitarista 

dos recursos hídricos, sejam eles superficiais ou subterrâneos, enquanto na União Europeia, 

o Quadro Diretiva da Água preconiza um enfoque ecossistêmico, almejando que os ambien-

tes aquáticos superficiais atinjam no mínimo uma “boa qualidade ecológica”, para que os seus 

recursos hídricos possam ser utilizados pelo ser humano e ao mesmo tempo porporcionem 

condições de manter as comunidades aquáticas preservadas e protegidas. Consideramos que o 

termo recurso hídrico, muito utilizado na nossa legislação, reforça esta perspectiva utilitaris-

ta, pois evidencia que a água é vista principalmente como um recurso para o ser humano e suas 

atividades produtivas. Neste contexto, acreditamos que devemos alterar este paradigma e alicer-

çar a nossa legislação também na conservação dos ambientes aquáticos e de sua biodiversidade 

e não somente no uso da água para as atividades humanas. No entanto, é importante ressaltar 

que a implementação da DQA no Brasil deve ser analisada com cautela e com um amplo debate 

entre os tomadores de decisões e a comunidade científica para que haja adaptações adequadas 
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à realidade social, política e econômica brasileira para que posteriormente ocorra a adequação 

dos conceitos da DQA ao SINGREH (CARDOSO-SILVA et al., 2013)

Nas últimas décadas a implementação da Diretiva Quadro da Água nos Estados-Membros 

das União Europeia vem revelando progresso no que se refere a melhorias da qualidade 

dos ambientes aquáticos, não somente nos aspectos físicos, químicos e microbiológicos para uso 

humano, mas também melhorias da qualidade ecológica, no que se refere a preservação e a 

recuperação da biodiversidade aquática. Neste contexto, o modelo legal utilizado pela União 

Europeia pode servir de inspiração para o aprimoramento da legislação brasileira. Para tanto, 

questões básicas de saneamento precisam ser resolvidas no Brasil. Não é concebível que em 

um pais como o nosso ainda existam 94 milhões de pessoas sem coleta de esgoto e com apenas 

50,8% de esgoto tratado em relação à água consumida.
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E AMBIENTAIS DA BACIA HIDROGRÁFICA  

DO RIO APODI – MOSSORÓ

Gustavo Henrique Gonzaga da Silva 

Antonio Fernando Monteiro Camargo

INTRODUÇÃO

O semiárido brasileiro possui uma área de 1.1182.697 Km², com uma população humana estimada 

em 27.830.765 habitantes, que correspondem a cerca de 12% da população nacional. No Rio Grande 

do Norte a região semiárida ocupa 49.073 Km², ou seja, 4,35% da área total do semiárido do Brasil 

(SUDENE, 2017). Em 30 de dezembro de 2021, o Conselho Deliberativo da Superintendência 

do Desenvolvimento do Nordeste (SUDENE), incluiu 215 municípios ao mapa do semiárido brasi-

leiro e excluiu outros 50. A delimitação de 2017, estabeleceu o semiárido brasileiro com 1262 muni-

cípios dos seguintes estados: Maranhão, Piauí, Ceará, Rio Grande do Norte, Paraíba, Pernambuco, 

Alagoas, Sergipe, Bahia e Minas Gerais, tendo o município de Mossoró (RN) como sua capi-

tal, de acordo com a lei nº 13.568/17. As resoluções da Sudene, nº 107, de 27/07/2017 e nº 115, 
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de 23/11/2017, alteraram os critérios para delimitação do semiárido brasileiro, ao incluir muni-

cípios do Maranhão e de Minas Gerais. A resolução Condel/Sudene nº 150, de 13 de dezembro 

de 2021, propõe que o semiárido passe a ter 1427 municípios, sendo seis deles localizados no esta-

do do Espírito Santo.  As resoluções também definiram os critérios para delimitação do semiári-

do brasileiro, ou seja, precipitação pluviométrica média anual igual ou inferior a 800 mm, índi-

ce de aridez de Thornthwaite igual ou inferior a 0,50 e percentual diário de déficit hídrico igual 

ou superior a 60%, considerando todos os dias do ano. A Figura 1 mostra um mapa comparativo 

da delimitação do semiárido brasileiro em 2017 e da delimitação proposta pela resolução Condel/

Sudene nº 150, de 13 de dezembro de 2021.

Antongiovanni et al. (2022), em este estudo para determinar áreas prioritárias de restauração 

para as florestas de Caatinga com base no grau de resiliência das paisagens locais; importância 

dessas paisagens para a conectividade regional; e seu valor de conservação, com base na riqueza 

local de espécies de plantas endêmicas ameaçadas, constataram que das 10.406 bacias hidrográ-

ficas da Caatinga, que correspondem a uma área de 855.309 km2, 51% estão cobertas por vege-

tação natural (437.727 km2), sendo que 2.422 bacias foram classificadas na classe de cobertura 

<20%, 1.747 em 20%-40%, 1.896 em 40%-60%, 1.939 em 60%-80% e 2.403 em ≥80%. Os auto-

res constataram ainda que apenas 8% das áreas prioritárias para restauração estão dentro uni-

dades de conservação, sendo que a rede real de áreas protegidas constitui cerca de 75.000 km2 do 

território Caatinga (8,8%).

O estado do Rio Grande do Norte possui 15 bacias hidrográficas e duas faixas de escoamento 

difuso (Faixa Litorânea Leste e Faixa Litorânea Norte) (Figura 2). A BHAM é a segunda maior 

bacia do estado, com cerca de 210 km de extensão e 14.276 km² de área, que corresponde a cerca 

de 26,8% do território estadual, localizando se no oeste do estado (Figura 3) (SEMARH, 2020). 

O rio Apodi-Mossoró possui suas principais nascentes no município de Luiz Gomes, no alto 

oeste do RN a uma altitude de 830m aproximadamente, na região da Serra de São José, Serra 

de Parati e Serra Negra do Norte, deságua no Oceano Atlântico, atravessando antes a região sali-

neira, entre os municípios de Grossos e Areia Branca. Em sua margem direita, o Apodi-Mossoró 

tem como principais tributários os rios Carmo, Umari e Pitombeira e, à margem esquerda, os rios 

Tapuio, Grande e Bom Sucesso. O rio Apodi-Mossoró, ao atravessar o município de Mossoró, 

tem um escoamento superficial da água (deflúvio médio) de 17,60 m3/s para uma área de dre-

nagem de 9571 km2 (SERHID, 1998).

Figura 1 – Mapa com a delimitação do semiárido brasileiro

Fonte: SUDENE (2020).
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de 23/11/2017, alteraram os critérios para delimitação do semiárido brasileiro, ao incluir muni-
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dessas paisagens para a conectividade regional; e seu valor de conservação, com base na riqueza 

local de espécies de plantas endêmicas ameaçadas, constataram que das 10.406 bacias hidrográ-

ficas da Caatinga, que correspondem a uma área de 855.309 km2, 51% estão cobertas por vege-

tação natural (437.727 km2), sendo que 2.422 bacias foram classificadas na classe de cobertura 

<20%, 1.747 em 20%-40%, 1.896 em 40%-60%, 1.939 em 60%-80% e 2.403 em ≥80%. Os auto-

res constataram ainda que apenas 8% das áreas prioritárias para restauração estão dentro uni-

dades de conservação, sendo que a rede real de áreas protegidas constitui cerca de 75.000 km2 do 

território Caatinga (8,8%).

O estado do Rio Grande do Norte possui 15 bacias hidrográficas e duas faixas de escoamento 

difuso (Faixa Litorânea Leste e Faixa Litorânea Norte) (Figura 2). A BHAM é a segunda maior 

bacia do estado, com cerca de 210 km de extensão e 14.276 km² de área, que corresponde a cerca 

de 26,8% do território estadual, localizando se no oeste do estado (Figura 3) (SEMARH, 2020). 

O rio Apodi-Mossoró possui suas principais nascentes no município de Luiz Gomes, no alto 

oeste do RN a uma altitude de 830m aproximadamente, na região da Serra de São José, Serra 

de Parati e Serra Negra do Norte, deságua no Oceano Atlântico, atravessando antes a região sali-

neira, entre os municípios de Grossos e Areia Branca. Em sua margem direita, o Apodi-Mossoró 

tem como principais tributários os rios Carmo, Umari e Pitombeira e, à margem esquerda, os rios 

Tapuio, Grande e Bom Sucesso. O rio Apodi-Mossoró, ao atravessar o município de Mossoró, 

tem um escoamento superficial da água (deflúvio médio) de 17,60 m3/s para uma área de dre-

nagem de 9571 km2 (SERHID, 1998).

Figura 1 – Mapa com a delimitação do semiárido brasileiro

Fonte: SUDENE (2020).
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ASPECTOS ECONÔMICOS E SOCIAIS

Dos 167 municípios do Rio Grande do Norte, 147 estão inseridos no semiárido, sendo que 52 

localizam-se em sua totalidade ou parcialmente na Bacia Hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró 

(BHAM). Estes 52 municípios possuem uma área 17.271 km², que correspondem a cerca de 33% 

da área do estado. Das 3.506.853 de pessoas que vivem nos municípios do estado, estima-se 

que cerca de 789 mil vivem na BHAM, ou seja, 22,5 da população do Rio Grande do Norte (Tabela 

1). O Produto Interno Bruto (PIB) de todos os municípios da BHAM, corresponde a 19,4 do PIB 

do estado, com destaque para o município de Mossoró, que sozinho concentra 49,3% do PIB 

de toda a bacia. Já o valor médio do Índice de Desenvolvimento Humano (IDH) dos municí-

pios da BHAM é de 0,614, tendo como base as informações obtidas no último levantamen-

to feito pelo IBGE. A BHAM está inserida na maior mesorregião norte rio-grandense, que é 

mesorregião “Oeste Potiguar”. Esta mesorregião tem Mossoró como sua principal cidade e tam-

bém engloba alguns municípios localizados na bacia hidrográfica do rio Piancó-Piranhas-Açu.

Tabela 1 – Área, População Estimada (IBGE – 2019), Produto Interno Bruto – PIB (IBGE–2017) 

e Índice de Desenvolvimento Humano – IDH (IBGE – 2010) dos municípios que estão em sua tota-

lidade ou parcialmente localizados na Bacia Hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró (BHAM)

Município Área (km2)

População 

Estimada 

(IBGE)

PIB R$

(x1000)

PIB R$

per 

capita

IDH

AÇU 1.303,44 58.017 893.973 15.364 0,661

ÁGUA NOVA 50,68 3.252 25.489 7.818 0,616

ALEXANDRIA 381,20 13.577 125.194 9.054 0,606

ALMINO AFONSO 128,03 4.735 36.037 7.424 0,624

ANTÔNIO MARTINS 244,89 7.145 52.865 7.304 0,578

APODI 1.602,47 35.845 471.250 12.973 0,639

AREIA BRANCA 342,74 27.774 561.689 20.498 0,682

CAMPO GRANDE 896,96 9 768 83.511 8.549 0,611

BARAÚNA 825,68 28.374 506.899 18.048 0,574

CARAÚBAS 1.095,80 20.493 303.959 14.679 0,638

CORONEL JOÃO 

PESSOA
117,13 4.912 40.150 8.062 0,578

DOUTOR 

SEVERIANO
113,73 7.076 53.847 7.489 0,621

ENCANTO 125,74 5.638 42.126 7.434 0,629

FELIPE GUERRA 268,59 5.985 76.278 12.603 0,636

Figura 2 – Bacias Hidrográficas do Estado do Rio Grande do Norte

Legenda: LLED: Bacia–Faixa litorânea leste de escoamento difuso. LNED: Bacia–Faixa litorânea norte de escoa-

mento difuso.

Fonte: IGARN (2020).

Figura 3 – Municípios que compõem a bacia hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró com as quatro 

unidades delimitadas (baixo curso, médio curso inferior, médio curso superior e alto curso.

Nota: Elaboração do mapa: Herbster R. L De-Carvalho.

Fonte: Carvalho et al. (2011).
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ASPECTOS ECONÔMICOS E SOCIAIS

Dos 167 municípios do Rio Grande do Norte, 147 estão inseridos no semiárido, sendo que 52 

localizam-se em sua totalidade ou parcialmente na Bacia Hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró 
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1). O Produto Interno Bruto (PIB) de todos os municípios da BHAM, corresponde a 19,4 do PIB 

do estado, com destaque para o município de Mossoró, que sozinho concentra 49,3% do PIB 

de toda a bacia. Já o valor médio do Índice de Desenvolvimento Humano (IDH) dos municí-

pios da BHAM é de 0,614, tendo como base as informações obtidas no último levantamen-

to feito pelo IBGE. A BHAM está inserida na maior mesorregião norte rio-grandense, que é 

mesorregião “Oeste Potiguar”. Esta mesorregião tem Mossoró como sua principal cidade e tam-

bém engloba alguns municípios localizados na bacia hidrográfica do rio Piancó-Piranhas-Açu.

Tabela 1 – Área, População Estimada (IBGE – 2019), Produto Interno Bruto – PIB (IBGE–2017) 

e Índice de Desenvolvimento Humano – IDH (IBGE – 2010) dos municípios que estão em sua tota-

lidade ou parcialmente localizados na Bacia Hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró (BHAM)

Município Área (km2)

População 

Estimada 

(IBGE)

PIB R$

(x1000)

PIB R$

per 

capita

IDH

AÇU 1.303,44 58.017 893.973 15.364 0,661

ÁGUA NOVA 50,68 3.252 25.489 7.818 0,616

ALEXANDRIA 381,20 13.577 125.194 9.054 0,606

ALMINO AFONSO 128,03 4.735 36.037 7.424 0,624

ANTÔNIO MARTINS 244,89 7.145 52.865 7.304 0,578

APODI 1.602,47 35.845 471.250 12.973 0,639
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DOUTOR 

SEVERIANO
113,73 7.076 53.847 7.489 0,621

ENCANTO 125,74 5.638 42.126 7.434 0,629

FELIPE GUERRA 268,59 5.985 76.278 12.603 0,636

Figura 2 – Bacias Hidrográficas do Estado do Rio Grande do Norte

Legenda: LLED: Bacia–Faixa litorânea leste de escoamento difuso. LNED: Bacia–Faixa litorânea norte de escoa-

mento difuso.
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Figura 3 – Municípios que compõem a bacia hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró com as quatro 

unidades delimitadas (baixo curso, médio curso inferior, médio curso superior e alto curso.
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Município Área (km2)

População 

Estimada 

(IBGE)

PIB R$

(x1000)

PIB R$

per 

capita

IDH

FRANCISCO 

DANTAS
181,55 2.824 24.792 8.578 0,606

FRUTUOSO GOMES 63,27 4.068 35.347 8.456 0,597

GOV. DIX-SEPT 

ROSADO
1.129,55 13.037 205.413 15.612 0,592

GROSSOS 124,53 10.383 131.949 12.704 0,664

ITAÚ 133,03 5.878 48.103 8.111 0,614

JANDUÍS 304,90 5.268 60.893 11.305 0,615

JOÃO DIAS 88,17 2.654 20.934 7.767 0,530

JOSÉ DA PENHA 117,63 5.951 48.807 8.067 0,608

LUCRÉCIA 30,93 3.996 41.752 10.432 0,646

LUÍS GOMES 166,63 10.116 68.790 6.736 0,608

MAJOR SALES 31,97 4.020 68.790 6.736 0,617

MARCELINO 

VIEIRA
345,71 8.347 62.168 7.320 0,609

MARTINS 169,46 8.725 81.835 9.306 0,622

MESSIAS TARGINO 135,09 4.601 76.805 16.667 0,644

MOSSORÓ 2.099,33 297.378 6.166.118 20.858 0,720

OLHO D’ÁGUA DO 

BORGES
141,17 4.258 34.519 7.937 0,585

PARANÁ 81,39 4.254 33.022 7.722 0,589

PARAÚ 383,21 3.768 40.706 10.548 0,603

PATU 319,13 12.755 129.578 10.088 0,618

PAU DOS FERROS 259,95 30.394 493.166 16.194 0,678

PILÕES 82,69 3.838 35.074 9.143 0,614

PORTALEGRE 110,05 7.867 59.752 7.555 0,621

RAFAEL 

FERNANDES
78,23 5.098 40.512 7.920 0,608

RAFAEL GODEIRO 100,07 3.201 28.890 8.933 0,654

RIACHO DA CRUZ 127,22 3.579 30.480 8.547 0,584

RIACHO DE 

SANTANA
128,10 4.204 31.379 7.336 0,591

RODOLFO 

FERNANDES
154,84 4.467 39.997 8.800 0,604

SÃO FRANCISCO 

DO OESTE
75,58 4.228 38.683 9.127 0,628

SÃO MIGUEL 166,23 23.519 218.339 13.017 0,606

SERRA DO MEL 620,24 11.938 306.519 25.892 0,614
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Município Área (km2)

População 

Estimada 

(IBGE)

PIB R$

(x1000)

PIB R$

per 

capita

IDH

SERRINHA DOS 

PINTOS
122,37 4.800 37.321 7.709 0,598

SEVERIANO MELO 157,85 2.440 41.441 13.155 0,604

TABOLEIRO 

GRANDE
124,09 2.566 25.075 9.772 0,612

TENENTE ANANIAS 223,67 10.786 83.170 7.691 0,592

UMARIZAL 213,58 10.555 129.491 12.011 0,618

UPANEMA 873,14 14.659 141.977 9.718 0,596

VENHA-VER 71,62 4.177 35.656 8.516 0,555

VIÇOSA 37,90 1.718 15.769 9.109 0,592

BACIA 

APODI-MOSSORÓ

17.271,15 789.138
12.486.279 15.822 0.614*

RIO GRANDE DO 

NORTE
52.809,60 3.506.853 64.290.000 18.332 0,684

*Valor médio de todos os municípios da BHAM. 

Fonte: IBGE (2010, 2017, 2019).

Os recursos hídricos da bacia Apodi-Mossoró são utilizados principalmente para abaste-

cimento humano, dessedentação animal e irrigação, sendo que nos últimos anos tem-se obser-

vado um crescimento da demanda de água para aquicultura. No que se refere a irrigação, o polo 

de fruticultura irrigada de Baraúnas e Mossoró é um dos maiores produtores de melão do Estado, 

utilizando água do aquífero Jandaíra na região da Chapada do Apodi.

A produção de sal é outra importante atividade econômica na BHAM. A característica da pla-

nície flúvio-marinha do Rio Apodi-Mossoró, que possui 197,87 km² (MAIA; BEZERRA, 2012), 

associada a um estuário hipersalino (salinidade > 40‰) tornam a região estuarina do rio Apodi-

Mossoró favorável a atividade salineira (Figura 4). Após a construção, em 1974, do Terminal 

Salineiro de Areia Branca (TERMISA – Porto Ilha), que fica a 14 km do município de Areia Branca 

(região estuarina do rio Apodi-Mossoró), houve a consolidação do estado do Rio Grande do Norte 

como maior produtor de sal marinho no Brasil. De acordo com a Companhia Docas do Rio Grande 

do Norte, que administra o Porto Ilha, entre 2013 e 2018, a transferência de sal das salinas de Areia 

Branca e Macau para o Porto-Ilha foi de aproximadamente 11 milhões de toneladas, o que dá uma 

média de 1859 milhões de tolenadas/ano. A região estuarina do rio Apodi-Mossoró é responsá-

vel por produzir aproximadamente 49% do sal nacional. Essa produção elevada de sal deve-se 

à vazão reduzida do rio, à baixa declividade de sua planície flúvio-marinha e às suas característi-

cas geomorfológicas que favorecem a entrada de água do mar (DINIZ; VASCONCELOS, 2017).
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Figura 4 – Atividade salineira na região estuarina do rio Apodi-Mossoró

Foto: Gustavo H. G. Silva (2014).

Em relação à atividade de exploração de Petróleo, o Rio Grande do Norte está entre os maio-

res produtores em terra (onshore) do Brasil, sendo que a Petrobras atua no estado desde 1951. 

O campo petrolífero Canto do Amaro possui uma área de aproximadamente 127 km² com mais 

de 1.600 poços de petróleo em exploração no município de Mossoró-RN e está entre os maiores 

campos de produção terrestre do país, tendo entrado em operação no ano de 1986 (COSTA FILHO 

et al., 2010). O campo de Canto do Amaro atingiu a produção de 22 mil barris por dia em 2013. 

Segundo a Agência Nacional do Petróleo, o estado recebeu 186,2 milhões de reais (R$) em royal-

ties de petróleo no ano de 2018, sendo que o município de Mossoró recebeu cerca de R$ 26 milhões.

De acordo com o Anuário Estatístico Brasileiro do Petróleo, Gás Natural e Biocombustíveis 

de 2020 (ANP, 2020), em 2019, a produção nacional de petróleo (terra e mar) apresentou 

alta de 7,8% na comparação com o ano anterior, atingindo pouco mais 1 bilhão de barris (média 

de 2,8 milhões de barris por dia). Comparativamente com o ano de 2010, a produção brasilei-

ra de petróleo cresceu 26,3%. Já no Rio Grande do Norte, em 2019, a produção total de petróleo 

(terra e mar) apresentou redução de 5,4% (13,9 milhões de barris) quando comparada com a 

produção em 2018, que foi de 14,7 milhões de barris. O estado apresentou em 2019 uma redu-

ção da produção total de petróleo de cerca de 30%, quando comparada com a produção obti-

da em 2010 (Figura 5). Em 2019 o estado contava com 3433 poços produtores de petróleo e gás 

natural em terra, correspondendo a 47,6 % de todos os poços do Brasil, revelando a impor-

tância da produção de petróleo em terra no Rio Grande do Norte, quando comparada com a 
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produção em mar. No entanto, mesmo com a grande quantidade de poços em terra, a produção 

de petróleo no Rio Grande do Norte vem apresentando uma tendência de queda nos últimos 

anos, ao contrário do que vem ocorrendo em outras regiões do Brasil, onde a produção de petró-

leo vem aumentando. Esta redução de cerca de 50% da produção de petróleo em terra, reflete 

a atual política da Petrobrás de focar na exploração de petróleo no mar, especialmente em águas 

profundas, e também reflete a crise por qual a empresa passou recentemente.

É importante destacar, que nos últimos anos vem ocorrendo a implantação de Parques 

Eólicos em vários estados nordestinos no intuito de diversificar a matriz energética nacional. 

No âmbito da BHAM, houve em 2020 a primeira audiência pública para a divulgação do Estudo 

de Impacto Ambiental referente aos projetos da Central Eólica Santa Teresinha, a ser instalada 

em Tibau (RN) e que possuirá oito aerogeradores de 3,465 MW cada, totalizando 27,7 MW e 

da Central Eólica Santa Fé I, com dezenove aerogeradores de 3,465 MW cada, totalizando 65,8 

MW, a ser instalada em Grossos (RN) (CSA, 2019). 

Figura 5. Produção de petróleo (terra e mar) nacional (A) e do Rio Grande do Norte (B) de 2010 a 2019

Fonte: ANP (2020).

A carcinicultura desenvolvida no estuário do Rio Apodi-Mossoró e a piscicultura pratica-

da em tanques-rede, implementada nos reservatórios públicos de Santa Cruz e Umari, são ati-

vidades produtivas que merecem ser destacadas. Moura et al. (2016), ao avaliarem a sustenta-

bilidade do sistema de cultivo em tanques-rede, desenvolvido no reservatório de Santa Cruz, 

verificaram que o sistema de cultivo foi viável economicamente, gerando lucro e distribuin-

do renda. Ambientalmente, o sistema foi dependente de insumos, em especial os nutrientes 

nitrogênio e fósforo, bem como de energia, além de elevar a sedimentação de material particu-

lado no reservatório. A modelagem revelou que a piscicultura realizada nos moldes familiares 

no açude de Santa Cruz foi potencialmente sustentável. No reservatório de Umari, utilizan-

do os mesmos indicadores de sustentabilidade, constatou que os sistemas de criação de tilá-

pia-do-Nilo (Oreochromis niloticus) em tanques-rede não foram sustentáveis economicamente, 



66

inviabilizando a atividade no reservatório, especialmente devido à grande mortalidade de pei-

xes registrada em janeiro de 2016, quando o açude estava com apenas 18% do seu volume total, 

chegando ao início de 2017 com apenas 8,8% (CACHO, 2017; CACHO et al., 2020). Essa mor-

talidade acarretou a perda de cerca de 60 toneladas de tilápias que eram criadas em tanques-re-

de no reservatório de Umari (HENRY-SILVA et al, 2019).

Um outro estudo que merece destaque, e que foi conduzido por pesquisadores da UFRN 

e da UFERSA, analisou comparativamente a piscicultura e a atividade pesqueira em reserva-

tórios da BHAM. Lopes et al. (2018) realizaram uma análise socieconômica da piscicultu-

ra em tanques-rede e da pesca nos reservatórios de Santa Cruz e Umari, no período de junho 

de 2013 a junho de 2014. Em ambos os açudes foram identificados 23 piscicultores, que produ-

ziram 27,7 toneladas de tilápia-do-Nilo e 119 pescadores, que realizaram um total de 903 desem-

barques pesqueiros, totalizando 2,9 toneladas de peixes, sendo que as principais espécies cap-

turadas foram: tucunaré (Cichla ocellaris), que correspondeu a 90% de todos os peixes, seguida 

da espécie nativa curimatã (Prochilodus brevis), da traíra (Hoplias malabaricus) e da tilápia-no-

-Nilo (O. niloticus). De acordo com os autores, a piscicultura em tanques-rede foi uma ativida-

de mais lucrativa, pois seus benefícios líquidos foram estimados em quase sete vezes mais do 

que a pesca. Este fato pode ser atribuído à dependência de cada atividade em diferentes segmen-

tos de mercado. A pesca depende quase que exclusivamente de negócios diretos com intermediá-

rios e consumidores (95,3%), enquanto 21,2% da produção da aquicultura é vendida ao governo. 

Além disso, a pesca é multiespecífica, com alguns peixes menos valiosos do que a tilápia-do-

-Nilo e nenhum com valor mais elevado que esta espécie exótica. Por outro lado, foi constata-

do que apesar da aquicultura gerar receitas mais altas do que a pesca, essas receitas se restrin-

gem a uma parcela menor da população. A pesca beneficiou diretamente no mínimo 3,3 vezes 

mais pessoas do que a piscicultura. Além disso, a pesca contribuiu 3,9 vezes mais para o con-

sumo alimentar dos pescadores (autoconsumo).

Lopes et al. (2018), concluíram que a prática conjunta da pesca e da aquicultura nos reser-

vatórios de Santa Cruz e Umari gerou benefícios semelhantes para a economia antes que seu 

produto final chegasse ao mercado. Uma vez no mercado, a aquicultura gerou maiores recei-

tas econômicas. No entanto, ao usar uma abordagem socioeconômica mais abrangente, a pesca 

foi socialmente mais justa, por empregar mais pessoas e por proporcionar uma contribuição 

maior para a segurança alimentar da população local. A pisicultura em tanques-rede, apesar 

de proporcionar ganhos maiores, também gerou perdas maiores, podendo não ser uma ativi-

dade acessível para aqueles que não têm condições de arcar com maiores investimentos iniciais 

para implementar este tipo de empreendimento.

Em relação à agricultura, os municípios que compõem a BHAM, destacam-se quanto à pro-

dução de arroz (99% da produção de todo o estado), melancia (72%), melão (69%), acerola 
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(65%), castanha de caju (60%), mamão (54%), feijão de corda (67%), feijão fradinho (63%) 

e milho em grão (51%). Em termos absolutos (toneladas), os itens agrícolas mais produzidos 

são: melão (120.668), melancia (29.853) e mamão (28.643) (Figura 6). Em relação à pecuária, 

destacam-se os rebanhos de muares (71%), patos, gansos, marrecos, perdizes e faisões (50%), 

caprinos (48%), ovinos (43%), asininos (38%), suínos (39%), bovinos (27%), equinos (26%) 

e galináceos (25%). Em termos absolutos (número de animais criados), destacam-se a criação 

de ovinos (228.691), bovinos (206.096) e caprinos (134.083) (Figura 7).

ASPECTOS AMBIENTAIS

O clima da BHAM é predominantemente do tipo BSw’h’, da classificação climática de Köppen, 

caracterizado por ser muito quente e semiárido. O regime de chuvas é dividido em dois períodos 

hidrológicos distintos: período chuvoso, entre janeiro e junho, e período seco, compreendido 

entre os meses de julho e dezembro (IGARN, 2020; KOTTEK et al. 2006). Devido às condições 

climáticas, o rio Apodi-Mossoró e seus tributários apresentam característica de intermitência, 

à exceção do trecho perenizado após o barramento do reservatório de Santa Cruz, localizado 

no médio curso da bacia. No entanto, entre os anos de 2016 e 2017, mesmo a jusante da referi-

da barragem, esse trecho tornou-se intermitente.

Os dados da série temporal de precipitação pluviométrica de 1993 a 2019, dos postos 

de monitoramento obtidos junto ao banco de dados da Empresa de Pesquisa Agropecuária 

do Rio Grande do Norte – EMPARN, revelaram que a precipitação média na bacia do BHAM 

foi de 693 mm. Já os valores médios de precipitação de cada região foram: 696 mm (alto curso); 

758 mm (médio curso superior, incluindo os municípios de Portalegre e Martins); 635 mm 

(médio curso inferior) e 600 mm (baixo curso). Analisando apenas a precipitação nos muni-

cípios de Portalegre e Martins (médio curso superior), o valor médio foi de 1090 mm. Os anos 

com maiores precipitações pluviométricas para o período analisado (1993 a 2019) na BHAM 

foram: 2004 (1069 mm); 2008 (1057 mm) e 2009 (1164 mm). Esses dois anos consecutivos 

de chuvas acarretaram no transbordamento dos reservatórios de Santa Cruz e Umari e a con-

sequente inundação de diversos trechos da bacia hidrográfica, elevando o nível do rio Apodi-

Mossoró em quase dois metros. Já os anos com menor quantidade de chuvas foram: 1993 (209 

mm), 2012 (327 mm) e 1998 (342 mm) (Figura 8).

Segundo o Instituto Nacional de Meteorologia, a seca que atingiu o semiárido brasileiro 

de 2012 a 2017 foi a pior já registrada. Foram seis anos consecutivos de chuvas abaixo da média 

na maioria das regiões do semiárido nordestino. Na BHAM, essa realidade não foi diferen-

te. Nesse período, a precipitação ficou abaixo da média (693 mm) por seis anos consecutivos: 

2012 (327 mm), 2013 (653 mm), 2014 (582 mm), 2015 (443 mm), 2016 (438 mm) e 2017 (533 



68

Figura 6 – Comparativo da produção agrícola (toneladas) dos 14 principais produtos cultivados 

no Rio Grande do Norte e na Bacia Hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró

Fonte: Censo IBGE (2017).
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mm) (Figura 8). É importante relembrar que a seca de 1993 reduziu à metade o rebanho bovino 

do Rio Grande do Norte, setenta por cento do território potiguar foi afetado pela estiagem e levou 

o Governo Federal a criar Comissões Municipais que atuaram na criação de frentes produtivas. 

A seca de 1998, que assolou o semiárido, levou as pessoas a saquearem feiras, mercados públicos 

e depósitos de alimentos do governo (DUARTE, 1999, 2000 E 2002; LIMA E MAGALHÃES, 

2018). Apesar da seca que atingiu o semiárido nordestino de 2012 a 2017 ter sido a mais longa 

da história, com muitos reservatórios entrando em colapso, como o de Pau dos Ferros (tercei-

ro maior em termos de volume, com capacidade de 54.846.000,00 m3), as populações foram 

menos afetadas se comparadas com as estiagens de décadas passadas.

Atualmente a população nordestina vive, em sua maioria, em centros urbanos (cerca 

de 62%), sendo menos suscetível aos efeitos drásticos da seca. Os programas governamen-

tais também foram aspectos positivos para a redução dos efeitos da seca sobre as populações, 

como por exemplo, a distribuição de água por meio de carros-pipa, a construção de cisternas 

nas zonas rurais e o Programa Água Doce, que visou dessalinizar água salobra. Mattos e May 

(2020) destacam ainda outros fatores que foram importantes para garantir a segurança hídri-

ca do semiárido nordestino, durante este último período de seca prolongada: (I) diversificação 

de atividades econômicas familiares; (II) acesso da população rural a programas de seguridade 

Figura 7 – Comparativo dos rebanhos (número de indivíduos–cabeças) criados no Rio Grande 

do Norte e da Bacia Hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró

Fonte: Censo IBGE (2017).
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social e segurança hídrica (Bolsa Família, Aposentadoria Rural, Salário Maternidade, Bolsa 

Estiagem, Programa Garantia Safra e Crediamigo), que além de garantir renda adicional a famí-

lia, também pode auxiliar a revitalizar ou mesmo ampliar os sistemas de convivência com a 

seca e (III) interatividade comunitária que possibilitou a troca de experiências para a busca 

de soluções coletivas e individuais. Como exemplo, podemos mencionar a tecnologia social pre-

miada em 2015 pela Fundação Banco do Brasil, que proporcionou o reaproveitamento da água, 

proveniente das atividades domésticas, para irrigar árvores frutíferas e hortaliças do assenta-

mento Monte Alegre (Upanema – RN), localizado na bacia do rio Apodi-Mossoró. Esta tec-

nologia social foi desenvolvida graças à parceria entre as mulheres do assentamento, o Centro 

Feminista 08 de Março e a Universidade Federal Rural do Semi-Árido.

Atualmente também há um monitoramento mais efetivo das condições meteorológicas, 

que permite a previsão de secas, como por exemplo o sistema do Monitor de Secas, coordena-

do pela Agência Nacional de Águas, e que conta com a adesão dos estados das regiões Nordeste, 

Sudeste e Sul, além dos estados de Goiás, Tocantins e Mato Grosso do Sul e do Distrito Federal. 

A Secretaria de Recursos Hídricos e Meio Ambiente do Rio Grande do Norte (SEMARH-RN) 

também realiza o monitoramento da situação volumétrica dos reservatórios com capacidade 

superior a 5.000.000 m3. Esse monitoramento é essencial para o planejamento adequado do apro-

veitamento dos recursos hídricos, bem como para a tomada de decisões no âmbito dos Comitês 

de Bacias Hidrográficas do estado. Na BHAM, o monitoramento ocorre nos seguintes reserva-

tórios: Apanha Peixe; Bonito II; Brejo; Encanto; Flechas; Jesus Maria José; Lucrécia; Malhada 

Vermelha; Marcelino Vieira; Morcego; Passagem; Pau dos Ferros; Pilões; Riacho da Cruz II; 

Rodeador; Santa Cruz do Apodi; Santana; Santo Antonio de Caraúbas; Tourão e Umari.
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Figura 8 – Série temporal (1993 a 2019) de precipitação pluviométrica na Bacia Hidrográfica do Rio 

Apodi-Mossoró. Linha vermelha indica os valores médios de precipitação entre os anos de 1993 

e 2019 para os diferentes trechos da bacia (Baixo Curso, Médio Curso Inferior, Médio Curso Superior 

e Alto Curso) e para a bacia como um todo

Dos reservatórios da BHAM monitorados pela SEMARH-RN, destacamos os de Santa 

Cruz e de Umari, especialmente pelo volume de água que ambos podem armazenar, por suas 

localizações estratégicas na bacia hidrográfica e pela qualidade de suas águas (Figura 9). O reser-

vatório Santa Cruz, localizado no município de Apodi (05°46’13,27’’S e 37°48’33,01’’O), foi con-

cluído em 2002, sendo formado pelo barramento do rio Apodi-Mossoró. Sua bacia hidrográfi-

ca possui 4.264,00 km² e bacia hidráulica de 3.413,36 ha. Sua tomada d’água é do tipo “galeria 

com torre de montante” com descarga de 6 m³/s. A sua capacidade de armazenamento de água 

é de 599.712.000,00 m³ e o seu volume morto é de 15.872.000,00 m³ (2,6% do seu volume total), 

sendo o segundo maior reservatório do estado (Figura 10). Já o reservatório Umari (Jessé Pinto 
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Freire), localizado no município de Upanema (05°42’04,24’’S e 37°14’34,28’’O), é formado 

pelo barramento do rio do Carmo afluente do rio Apodi-Mossoró. Possui bacia hidrográfica 

de 1.533,00 km², bacia hidráulica de 2.922,67 ha e a sua tomada d’água também é do tipo “gale-

ria com torre de montante” com descarga de 1,37 m³/s. A sua capacidade de armazenamento 

é de 292.812.650,00 m³, o seu volume morto é de 13.555.668,00 m³ (4,6% do seu volume total), 

sendo o terceiro maior do Rio Grande do Norte em termos de volume de armazenamento de água 

(Figura 11) (SEMARH, 2020).

Figura 9 – Localização geográfica dos reservatórios: (A) Santa Cruz (05°46’13,27’’S e 37°48’33,01’’O) 

e (B) Umari (05°42’04,24’’S e 37°14’34,28’’O)
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Figura 10 – Reservatório de Santa Cruz – Apodi – RN

Fotos: Gustavo H.G. Silva (2010). 
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Figura 11 – Reservatório de Umari – Upanema – RN

Fotos: Gustavo H.G. Silva (2011).

Moura et al. (2014) realizaram em dezembro de 2012 as batimetrias dos reservatórios 

de Santa Cruz e Umari, quando os mesmos estavam com 60 e 47% dos seus volumes totais, 

respectivamente. O relevo batimétrico do reservatório Santa Cruz evidenciou que a porção 

com maior profundidade está localizada próxima à barragem (± 38 m), com o corpo cen-

tral do reservatório com profundidades menores, principalmente entre 23 e 33 m. A maioria 

das baías e reentrâncias apresentou profundidade de até 8 m. O braço secundário foi relativa-

mente raso, com profundidades entre 3 e 13 m. Uma pequena porção do reservatório, próximo 

à área de influência do rio Apodi-Mossoró, apresentou profundidades menores que 3 m (Figura 
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12A). A profundidade média do reservatório de Santa Cruz para este período foi de 13,5 m. 

O relevo batimétrico do reservatório Umari evidenciou uma porção mais profunda localizada 

junto à barragem (±28 m). Profundidades maiores que 18 m foram encontradas no corpo central 

do reservatório em regiões próximas da barragem. Os braços secundários foram relativamente 

rasos, com profundidades entre 3 e 13 m, sendo que a maioria das baías e reentrâncias, junta-

mente com várias áreas do braço principal do reservatório, apresentaram profundidades até 3 

m, principalmente quando o canal se aproxima da área de influência do rio do Carmo. A pro-

fundidade média do reservatório de Umari foi de 8,2 m (Figura 12B).

Figura 12 – Mapas batimétricos dos reservatórios Santa Cruz (A) e Umari (B) – RN. Equidistância 

entre curvas de 400 m

Fonte: Moura et al. (2014).

Em 2002 foi iniciado o enchimento dos reservatórios de Santa Cruz e Umari, sendo que o 

transbordamento de ambos ocorreu nos anos de maior precipitação pluviométrica na BHAM, 

ou seja, em 2008 e 2009 (Figura 13). No reservatório de Santa Cruz, nos meses de abril a junho 

de 2008, a lâmina de água sobre o sangradouro variou de 7 a 43 cm, enquanto nos meses de abril 

a julho de 2009 os valores variaram de 4 a 82 cm. No reservatório de Umari, em maio de 2008, 

a lâmina de água sobre o sangradouro variou de 1 a 4 cm, enquanto nos meses de maio a julho 

de 2009 a variação foi de 4 a 55 cm. A partir de 2010 iniciou uma gradativa redução de seus 

volumes, com Santa Cruz atingindo seu menor nível no início de 2018 (13,4%) e Umari em 2017 

(8,4%). Essa redução dos volumes de ambos os reservatórios esteve relacionada com o período 

de chuvas abaixo da média na BHAM, especialmente no período de 2012 a 2017. As precipitações 
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mais elevadas na bacia nos anos de 2018 e 2020 interromperam essa sequência de queda do volu-

me dos reservatórios e o risco iminente de atingirem suas Reservas Técnicas de Água (volu-

me morto) (Figura 13).

Figura 13 – Valores médios, mínimos e máximos dos volumes (% em relação ao total) dos reserva-

tórios de Santa Cruz e Umari no período de janeiro de 2002 a julho de 2020. *Início do enchimento 

dos reservatórios em 2002. ** Lâmina de água sobre o sangradouro (“sangria”) em 2008 e 2009

Fonte: SEMARH-RN

Em termos geomorfológicos, a BHAM pode ser dividida em Depressão Sertaneja (alto 

curso), Maciços Residuais (regiões mais elevadas da bacia), localizados na metade meridional, 

e Planícies em Depósitos Mesozóicos e Cenozóicos. Na região da Depressão Sertaneja, ocorrem 

elevações como as Serras de Portalegre e Martins. A porção centro-norte da BHAM é constituí-

da pela Superfície Cárstica, enquanto no baixo curso, localiza-se a bacia sedimentar Potiguar 

com as Formações Jandaíra e Açu (depósitos Mesozóicos) e a Formação Barreiras e depósitos 

eólicos aluvionares (Cenozóico). Na foz do rio Apodi-Mossoró, há a Faixa Litorânea, compos-

ta por uma planície flúvio-marinha (MAIA; BEZERRA, 2012; IGARN, 2020).

Em relação à geologia, a bacia é constituída por duas regiões principais, a área cristalina, 

constituída por rochas ígneas e metamórficas e a área sedimentar, formada principalmente 

por rochas areno-argilosas e calcárias. A primeira área tem extensão de aproximadamente 6.500 

km² e a segunda, de 4.500 km². A Depressão Sertaneja, do ponto de vista geológico, é relacio-

nada a litologias Pré-Cambrianas dos complexos Caicó e Seridó. Os sedimentos que caracteri-

zam os topos dos Planaltos Residuais são relacionados à Formação Serra do Martins (perío-

do Terciário). O platô da Superfície Cárstica é constituído por um pacote sedimentar clástico 

da Formação Açu, sobrepondo-se ao embasamento cristalino e recoberto pela Formação Jandaíra. 

Na Faixa Litorânea ocorrem Aluviões, constituídos por sedimentos de origem flúvio-marinhos, 
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e as Dunas Móveis, relacionadas com as areias inconsolidadas de praias (IGARN, 2020). 

As características geológicas do RN favorecem a formação de cavernas calcárias, sendo que o 

estado é o quarto em número de cavernas em todo o Brasil. Essas cavernas ocorrem principal-

mente na Mesorregião Oeste Potiguar, com destaque para as áreas dos municípios de Felipe 

Guerra, Governador Dix-Sept Rosado e Caraúbas, onde estão localizadas 52,3% (496 cavida-

des) das cavernas conhecidas do estado (BENTO et al., 2015).

No intuito de preservar esses ambientes e também proteger a biodiversidade da Caatinga, 

que atualmente possui menos de 1% sob proteção de unidades de conservação, foi criado, em 5 

de junho de 2012, o Parque Nacional de Furna Feia, sendo o primeiro Parque Nacional do esta-

do do Rio Grande do Norte. O Parque tem uma área de aproximadamente 8494 ha, distribuída 

pelos municípios de Mossoró e Baraúna. Seus objetivos principais são: I–preservar o complexo 

espeleológico da Furna Feia e a biodiversidade associada ao bioma Caatinga; II–realizar pesqui-

sas científicas; e III–desenvolver atividades de educação e interpretação ambiental, de recreação 

em contato com a natureza e de turismo ecológico. Os levantamentos preliminares da fauna e da 

flora indicam uma diversidade biológica elevada na região do parque: 105 espécies de plantas, 

sendo 22 espécies endêmicas da Caatinga; 101 espécies de aves, sendo várias endêmicas; 23 espé-

cies de mamíferos e 11 espécies de répteis, além de várias espécies de invertebrados troglóbios. 

O Parque possui ainda cerca de 202 cavernas (BRASIL, 2012; BENTO et al., 2013) (Figura 14).

Figura 14 – Caverna localizada no Parque Nacional de Furna Feia – RN

Fotos: Gustavo H.G. Silva (2019).
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Na BHAM encontra-se a região das serras de Martins e Portalegre, que podem ser classi-

ficadas como Refúgio Florestal Úmido ou Brejo de Altitude (Figura 15). Os Brejos de Altitude 

nordestinos ocupam cerca de 2.626 km², sendo compostos por florestas semideciduais ombró-

filas abertas e com fragmentos de vegetação de Cerrado e de Caatinga. Ab’Saber (1999) clas-

sificou estas de serras úmidas como paisagens de exceção, com enclaves de florestas úmidas. 

Esses refúgios florestais úmidos representam apenas 5% da superfície total do semiári-

do nordestino, estando, em sua maioria, localizados no Sistema Orogênico Borborema 

(Vasconcelos Sobrinho, 1971; Bétard et al, 2007; Sales, 2002). A região da Serra de Martins 

possui relevo com altitudes variando entre 400 e 800 metros. Apesar da região estar incluí-

da na área geográfica de abrangência do clima semiárido brasileiro, possui clima tropical 

chuvoso com estação seca, temperatura média anual em torno dos 23 °C e índice pluviomé-

trico de aproximadamente 1100 mm/ano. Devido à altitude, nessa região são encontrados for-

mações vegetais densas e solos bem desenvolvidos. Medeiros (2016) Identificou que entre 

as Unidades Geoambientais da Serra de Martins, as fácies “Superfícies Tabulares com Relevo 

Plano em Capeamento Sedimentar com Floresta Estacional Semidecidual sobre Latossolos 

Amarelo Distróficos” deveria ser classificada como Brejos de Altitude, denominada Brejo 

de Altitude Chapada de Martins.

Figura 15 – Região de serras (Martins e Portalegre) na Bacia hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró-RN

Fotos: Gustavo H.G. Silva (2016).

Outra área inserida na BHAM que merece destaque é o Lajedo de Soledade, localizado 

no município de Apodi (RN). O Lajedo possui uma área de 3 km² e é considerado a maior expo-

sição de rocha carbonática da Bacia Potiguar (Formação Jandaíra), tendo se formado há cerca 

de 90 milhões de anos, quando um mar raso cobria toda a região. Após o recuo do mar e soer-

guimento da área, a água erodiu o calcáreo, dando origem as fendas, ravinas e cavernas que pro-

porcionaram ambientes propícios para a fauna pleistocênica e para o homem pré-histórico 

https://pt.wikipedia.org/wiki/Altitude
https://pt.wikipedia.org/wiki/Clima
https://pt.wikipedia.org/wiki/Clima_tropical_com_estação_seca
https://pt.wikipedia.org/wiki/Clima_tropical_com_estação_seca
https://pt.wikipedia.org/wiki/Estação_seca
https://pt.wikipedia.org/wiki/Índice_pluviométrico
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(BAGNOLI, 1994). No Lajedo foram encontrados ossos fossilizados de mastodontes, pregui-

ça-gigante (Eremotherium laurilardi), tatus-gigantes (Glyptodon sp e Holmesina sp), urso-de-

-face-curta (Arctotherium sp) e tigres-de-dentes-de-sabre (Smilodon populator), além de grande 

quantidade de gravuras e pinturas rupestres (PORPINO et al., 2009) (Figura 16). De acor-

do com Porpino et al. (2004), os fósseis de mamíferos coletados nas ravinas do Lajedo reve-

laram animais com preferências por florestas ou áreas ecotonais, indicando um paleoambien-

te com cobertura vegetal do tipo savana e com características mais fechadas do que as atuais. 

Uma das ameaças ao Lajedo é a mineração artesanal do calcáreo para a produção de cal, que ocor-

re em seu entorno (Figura 17).

CONSIDERAÇÕES FINAIS

As informações contidas neste capítulo, são uma síntese da importância ambiental, econô-

mica e social da BHAM, principalmente no contexto do estado do Rio Grande do Norte. 

Constatamos que quase um quinto do PIB do estado é gerado pelos municípios da BHAM, 

com a cidade de Mossoró sendo responsável por quase metade deste valor. Já o Índice 

de Desenvolvimento Humano (IDH) médio dos municípios da BHAM é de 0,614, abaixo 

do valor estadual que é de 0,684. Analisando de forma individualizada os municípios da bacia, 

é possível identificar uma grande amplitude de variação deste índice, com Mossoró atingindo 

um valor relativamente elevado (0,720), enquanto outros municípios apresentam valores bai-

xos, como por exemplo, Venha-Ver (0,555), Antônio Martins (0,578), Riacho da Cruz (0,584) 

e Olho D´Água dos Borges (0,585). Dentre as principais atividades econômicas desenvolvi-

das nos municípios que compõe a bacia, destacam-se as atividades relacionadas a agricultu-

ra, principalmente a produção de melão, mamão e melancia, a pecuária, com destaque para a 

criação de caprinos e ovinos, além da produção de sal e de petróleo em terra e da atividade 

de carcinicultura. Em relação a piscicultura, a principal espécie cultivada é a tilápia-do-Ni-

lo. O cultivo desta espécie exótica vem ocorrendo em viveiros escavados, em fazendas loca-

lizadas na região estuarina da bacia, tanto em sistemas de monocultivo quanto de policulti-

vo com camarão marinho, e em reservatórios de água, como por exemplo, os açudes de Santa 

Cruz e de Umari. Também apresentamos uma série temporal de dados de precipitação plu-

viométrica de 1993 a 2019 na bacia hidrográfica, revelando a seca prolongada que atingiu 

o semiárido principalmente entre 2012 e 2017, que comprometeu a capacidade de armazena-

mento de vários reservatórios, com o açude de Santa Cruz atingindo seu menor volume no iní-

cio de 2018 (13,4%) e o de Umari em 2017 (8,4 %). Para finalizar, destacamos a região das ser-

ras de Martins e Portalegre, que podem ser classificadas como Brejos de Altitude, o Lajedo 

de Soledade, onde foram encontrados ossos fossilizados de grandes mamíferos, além de 
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Figura 16 – Vista do Lajedo de Soledade (no detalhe uma ravina) (A). Pinturas rupestres encontra-

das no Lajedo de Soledade (B)

Fotos: Gustavo H.G. Silva (2014).
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gravuras e pinturas rupestres e o Parque Nacional de Furna Feia, primeiro Parque Nacional 

do Rio Grande do Norte, que possui elevada diversidade de espécies endêmicas da Caatinga 

e centenas de cavernas, que precisam ser protegidas e melhor conhecidas e pesquisadas.

Figura 17 – Atividade de produção da cal próxima ao Lajedo de Soledade – Apodi (RN)

Fotos: Gustavo H.G. Silva (2014).
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ANÁLISE ALTIMÉTRICA  

E MORFOMÉTRICA DA BACIA  

HIDROGRÁFICA DO RIO APODI-MOSSORÓ

Herbster Ranielle Lira de Carvalho 

Gustavo Henrique Gonzaga da Silva

INTRODUÇÃO

A caracterização física de uma bacia hidrográfica possibilita prever o comportamento hidroló-

gico de um sistema de drenagem, sendo uma ferramenta útil ao gerenciamento dos seus recur-

sos hídricos e ao planejamento ambiental. A análise morfométrica também é útil em toma-

das de decisão que envolvam aspectos ambientais, sociais e econômicos de uma determinada 

bacia hidrográfica (ALVES et al., 2014; GERBER et al., 2018). Atualmente, o uso de tecnologias 

de geoprocessamento é cada vez mais constante nas diversas áreas do conhecimento, inclusive 

na caracterização e gerenciamento de bacias hidrográficas. Com o passar do tempo e com o cons-

tante avanço das tecnologias voltadas para o armazenamento e manipulação de quantidades 

cada vez maiores de dados, os “softwares” conhecidos como Sistemas de Informações Geográficas 
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(SIGs), específicos para análise de dados geográficos, tornaram-se cada vez mais potentes e rápi-

dos. Na análise aqui apresentada, foram usadas imagens oriundas da missão do projeto inter-

nacional da Agência Americana de Inteligência Geoespacial (National Geospatial-Intelligence 

Agency–NGA), conhecido como “Shutlle Radar Topography Mission” (SRTM), e os dados 

processados usando o programa ArcGIS 10.4, versão “Trial” (CHIEN, 2000).

Analisando os padrões das imagens SRTM, é possível identificar as diversas categorias 

de relevo, o que possibilita a individualização e hierarquização dessas categorias, conforme 

os aspectos morfoestruturais da região imageada em estudo (BARBOSA et al, 1983; SILVA; 

SANTOS, 2007). Os modelos SRTM são fontes de informações altimétricas fundamen-

tais no mapeamento geomorfológico brasileiro, possibilitando a elaboração de mapas de cur-

vas de nível, além de cartas hipsométricas e de perfis topográficos (SILVA; SANTOS, 2007). 

Nesse contexto, este capítulo teve como objetivo determinar e analisar as seguintes característi-

cas morfométricas da Bacia Hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró (BHAM): perímetro; área de 

drenagem; eixo; comprimento do canal principal; distância vetorial do canal principal; fator 

de forma; índice de compacidade; índice de circularidade; densidade de drenagem; densidade 

dos rios; extensão do percurso superficial e coeficiente de manutenção.

MATERIAL E MÉTODOS

As imagens SRTM foram adquiridas no Banco de Dados Geomorfométricos do Brasil 

(TOPODATA) do Instituto Nacional de Pesquisas Espaciais–INPE. Essas imagens estão orga-

nizadas em quadrículas de 1° de latitude por 1°30’ de longitude, formando uma grade conhecida 

como GRADE TOPODATA. As imagens estão na escala de 1:250. 000 e projetadas no Sistema 

Geodésico de Referência (SGR) WGS 84. Para abranger toda área de estudo, foram necessárias 

cinco imagens (Figura 1). Os limites das áreas de estudo foram definidos utilizando arquivos 

no formato “shapefile” também adquiridos no site do INPE.

Inicialmente, as imagens foram transformadas em um mosaico único e reprojetado para o 

SGR SIRGAS 2000 UTM zona 24S. Em seguida, utilizou-se o “shapefile” do estado do Rio 

Grande do Norte para recortar a área de estudo, tornando o mosaico mais leve para os demais pro-

cessamentos de dados. Do processamento inicial das imagens resultou um mosaico com as infor-

mações SRTM das imagens originais e geometria da área formada pelos municípios de abran-

gência da BHAM, em projeção SGR adequada para os demais processamentos. A representação 

hipsométrica da área de estudo foi realizada através da plotagem gráfica das curvas de nível, 

isolinhas paralelas que unem pontos de mesma altitude. Esse é um método amplamente uti-

lizado na captação e análise do relevo de uma região, tendo em vista poder representar a fre-

quência das elevações, permitindo a comparação de áreas em estudo (REDOLFI et al., 2016).

Figura 1 – Grade TOPODATA, em destaque as imagens utilizadas para formar o mosaico único 

abrangendo toda a área da bacia do rio Apodi-Mossoró (hachurada)
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(SIGs), específicos para análise de dados geográficos, tornaram-se cada vez mais potentes e rápi-
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Analisando os padrões das imagens SRTM, é possível identificar as diversas categorias 
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cas morfométricas da Bacia Hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró (BHAM): perímetro; área de 

drenagem; eixo; comprimento do canal principal; distância vetorial do canal principal; fator 

de forma; índice de compacidade; índice de circularidade; densidade de drenagem; densidade 

dos rios; extensão do percurso superficial e coeficiente de manutenção.

MATERIAL E MÉTODOS

As imagens SRTM foram adquiridas no Banco de Dados Geomorfométricos do Brasil 

(TOPODATA) do Instituto Nacional de Pesquisas Espaciais–INPE. Essas imagens estão orga-

nizadas em quadrículas de 1° de latitude por 1°30’ de longitude, formando uma grade conhecida 

como GRADE TOPODATA. As imagens estão na escala de 1:250. 000 e projetadas no Sistema 

Geodésico de Referência (SGR) WGS 84. Para abranger toda área de estudo, foram necessárias 

cinco imagens (Figura 1). Os limites das áreas de estudo foram definidos utilizando arquivos 

no formato “shapefile” também adquiridos no site do INPE.

Inicialmente, as imagens foram transformadas em um mosaico único e reprojetado para o 

SGR SIRGAS 2000 UTM zona 24S. Em seguida, utilizou-se o “shapefile” do estado do Rio 

Grande do Norte para recortar a área de estudo, tornando o mosaico mais leve para os demais pro-

cessamentos de dados. Do processamento inicial das imagens resultou um mosaico com as infor-

mações SRTM das imagens originais e geometria da área formada pelos municípios de abran-

gência da BHAM, em projeção SGR adequada para os demais processamentos. A representação 

hipsométrica da área de estudo foi realizada através da plotagem gráfica das curvas de nível, 

isolinhas paralelas que unem pontos de mesma altitude. Esse é um método amplamente uti-

lizado na captação e análise do relevo de uma região, tendo em vista poder representar a fre-

quência das elevações, permitindo a comparação de áreas em estudo (REDOLFI et al., 2016).

Figura 1 – Grade TOPODATA, em destaque as imagens utilizadas para formar o mosaico único 

abrangendo toda a área da bacia do rio Apodi-Mossoró (hachurada)

Para criar o mapa temático das curvas de nível da área de estudo, foram aplicadas ferramen-

tas do programa ArcGIS. Inicialmente foi criado um modelo hipsométrico da área em estu-

do. Em seguida foram extraídas as curvas de nível e foi elaborado o mapa temático de elevação. 

As curvas foram geradas com um intervalo de 15 m. Também foi criado o mapa representati-

vo do sistema de drenagem da bacia. Para o perfil altimétrico do principal rio da BHAM, utili-

zou-se o “shapefile” do rio Apodi-Mossoró, extraído das imagens SRTM. O perímetro de uma 

bacia hidrográfica é definido como sendo a linha imaginária ao longo dos divisores de água. 

A abrangência de uma bacia corresponde a toda a área drenada pelo sistema pluvial, incluída 

entre todos os seus divisores de água (TEODORO et al, 2007; TONELLO et al, 2009). O com-

primento da bacia (L) corresponde ao comprimento do rio mais longo do sistema de drenagem 

(ANDRADE et al, 2008). No cálculo da área de drenagem da bacia foi usada a projeção “South 

America Albers Equal Area Conic” (ArcGIS 10.2). Os parâmetros morfométricos foram calcu-

lados de acordo com Antoneli e Thomas (2007); Andrade et al. (2008); Coutinho et al. (2011); 

Maia e Bezerra (2012).
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RESULTADOS E DISCUSSÕES

Analise Hipsométrica

Com embasamento na análise altimétrica, foi elaborado o mapa hipsométrico da BHAM a par-

tir das curvas de nível da área de drenagem (Figura 2), além de terem sido calculados outros 

parâmetros relativos à análise hipsométrica da bacia em estudo (Tabela 1).

Figura 2 – Modelo elevação da bacia hidrográfica Apodi-Mossoró, Rio Grande do Norte

Tabela 1 – Análise hipsométrica da bacia do rio Apodi-Mossoró.

Parâmetros Und.

Altitude máxima (Hmáx.) 830,00 m

Altitude mínima (Hmín.) 1,00 m

Amplitude altimétrica (Hm) 829,00 m

Relação de relevo (Rr) 3,45 m/km

Gradiente canal principal (G) 7,68 %

Índice de Sinuosidade (Is) 1,64 adm

Índice de rugosidade (Ir) 0,63 adm

Nota: adm – parâmetro adimensional
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A altitude variou entre 1m e 830m, com os valores entre 800 e 850m quase imperceptí-

veis na representação hipsométrica. As altitudes de maior ocorrência na bacia foram as locali-

zadas entre 0 e 100m (Figura 3). As maiores altitudes foram encontradas na porção sudoeste 

da bacia, na qual ocorrem elevações com altitudes em torno de 700m, como é o caso das ser-

ras de Portalegre e Martins. No entanto, a maior parte da bacia (66%) tem altitude inferior 

ou igual a 250m (Figura 3).

Figura 3 – Ocorrência de elevações na bacia hidrográfica do rio Apodi-Mossoró 
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analisar o perfil altimétrico do rio Apodi-Mossoró, principal rio da BHAM, a maior alti-

tude registrada ficou em torno de 210m, o que ocorre nas proximidades da nascente e um índice 

de sinuosidade (Is) igual 1,37. A variação de altitude do perfil do rio é gradual, o que pode deno-

tar uma variação de velocidade relativamente constante, refletindo a influência da geologia 

como fator determinante no acúmulo de sedimentos (Figura 4). Valores entre 1,0 e 2,0 indicam 

canais de transição entre formas regulares e tortuosas, cuja formação é influenciada pela carga 

de sedimentos (FREITAS, 1952). A velocidade de escoamento do canal principal pode ser 

avaliada em função desse índice, ou seja, quanto menor o seu valor, menos sinuoso é o canal 

e maior é a velocidade de escoamento. No caso, o rio Apodi-Mossoró apresenta uma velocida-

de média de escoamento.

A BHAM apresentou elevada amplitude altimétrica (829m) o que, em tese, favorece-

ria um escoamento mais rápido e eficiente. No entanto, apresentou baixo valor para a rela-

ção de relevo (Rr= 3,45 m/km). Isso ocorre, porque, apesar da bacia apresentar uma eleva-

da amplitude altimétrica, seu canal principal tem comprimento elevado (245,8 km – Tabela 

2). A BHAM apresentou ainda baixo índice de rugosidade (Ir= 0,63). Quanto maior o índi-

ce de rugosidade, mais susceptível é a bacia às degradações, resultante do escoamento de seus 

canais (TRAJANO et al., 2012).
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Figura 4 – Perfil altimétrico do Rio Apodi-Mossoró, da nascente à foz

Análise Morfométrica

O método de Strahler foi utilizado para classificar o sistema de drenagem. Nesse método de clas-

sificação, a ordem da bacia é definida pela ordem mais elevada dos seus canais, sendo a BHAM 

classificada como de 7a ordem (Figura 5).

A análise linear tem como objetivo avaliar as relações de comprimento entre as ordens 

de classificação dos canais do sistema de drenagem de uma bacia hidrográfica. Como, por exem-

plo, a relação de bifurcação, ou a relação dessas ordens com o canal principal. (Tabela 2). A BHAM 

apresentou tendência a forma alongada, tendo em vista o baixo índice de circularidade (Ic= 0,23 

- Tabela 2). Valores de IC menores que 0,51 indicam bacias hidrográficas que tendem ao alon-

gamento, favorecendo o escoamento (MULLER, 1983), o que vem a ser confirmado pelo índi-

ce de compacidade (kc= 2,09). De acordo com Villela e Mattos (1975), quanto mais próximo 

da unidade for o Kc, mais arredondada é a bacia hidrográfica.

A análise areal (Tabela 3) é uma importante ferramenta no subsídio de informações neces-

sárias aos estudos geoambientais de bacias hidrográficas do semiárido brasileiro (NETO, 

2016). O fator de forma (kf) mede a suscetibilidade a enchentes em uma bacia (ANDRADE 

et al., 2008). Para a BHAM, o kf mostrou-se baixo (0,26), o que denota ser pouco suscetível 

a enchentes. Devido às características alongadas da bacia, há uma tendência de menor quantida-

de de chuvas simultâneas em toda sua área, reduzindo a possibilidade de enchentes repentinas.

A densidade de drenagem avalia a eficiência do escoamento em uma bacia hidrográfica, 

tendo relação com o grau de infiltração e a suscetibilidade de erosão. Valores inferiores a 7,5 km/

km², indicam uma baixa densidade de drenagem; enquanto, valores maiores que 10 km/km² 

indicam uma alta (CHRISTOFOLETTI, 1974). Quanto mais baixa a densidade de drenagem 

Figura 5 – Hierarquização da rede de drenagem da bacia hidrográfica do rio Apodi-Mossoró-RN, uti-

lizando o método de Strahler

Tabela 2 – Parâmetros morfométricos da Bacia hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró  

(BHAM), análise linear

Ordem de canais N° de canais
Comprimento 

total (km)

Comprimento 

médio (km)

Relação de 

bifurcação

1a 4013 5647,49 1,41 -

2a 1792 2640,69 1,47 2,24

3a 1078 1492,49 1,38 1,66

4a 578 686,25 1,19 1,87

5a 229 241,22 1,05 2,52

6a 119 132,07 1,11 1,92

7a 1 10,68 10,68 10,68

Total 7811 11085,87

Número de nascentes (NN) und. 4013

Ordem da bacia ord. 7a

Relação ponderada de bifurcação (Rpb) adm 3,14

Obs.: adm – parâmetro adimensional
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Análise Morfométrica

O método de Strahler foi utilizado para classificar o sistema de drenagem. Nesse método de clas-

sificação, a ordem da bacia é definida pela ordem mais elevada dos seus canais, sendo a BHAM 

classificada como de 7a ordem (Figura 5).
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et al., 2008). Para a BHAM, o kf mostrou-se baixo (0,26), o que denota ser pouco suscetível 

a enchentes. Devido às características alongadas da bacia, há uma tendência de menor quantida-

de de chuvas simultâneas em toda sua área, reduzindo a possibilidade de enchentes repentinas.

A densidade de drenagem avalia a eficiência do escoamento em uma bacia hidrográfica, 

tendo relação com o grau de infiltração e a suscetibilidade de erosão. Valores inferiores a 7,5 km/

km², indicam uma baixa densidade de drenagem; enquanto, valores maiores que 10 km/km² 

indicam uma alta (CHRISTOFOLETTI, 1974). Quanto mais baixa a densidade de drenagem 

Figura 5 – Hierarquização da rede de drenagem da bacia hidrográfica do rio Apodi-Mossoró-RN, uti-

lizando o método de Strahler

Tabela 2 – Parâmetros morfométricos da Bacia hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró  

(BHAM), análise linear

Ordem de canais N° de canais
Comprimento 

total (km)

Comprimento 

médio (km)

Relação de 

bifurcação

1a 4013 5647,49 1,41 -

2a 1792 2640,69 1,47 2,24

3a 1078 1492,49 1,38 1,66

4a 578 686,25 1,19 1,87

5a 229 241,22 1,05 2,52

6a 119 132,07 1,11 1,92

7a 1 10,68 10,68 10,68

Total 7811 11085,87

Número de nascentes (NN) und. 4013

Ordem da bacia ord. 7a

Relação ponderada de bifurcação (Rpb) adm 3,14

Obs.: adm – parâmetro adimensional
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de uma bacia, menor é sua transmissibilidade, menor sua suscetibilidade à erosão e melhor 

o seu grau de infiltração. A densidade de rios, ou densidade hidrográfica, estima a capacidade 

que tem uma bacia hidrográfica de gerar novos cursos, como resultado da interação das carac-

terísticas edafoclimáticas da região (CASTRO; CARVALHO, 2009). A BHAM apresentou 

valores reduzidos de densidade de drenagem (Dd= 0,77) e densidade hidrográfica (Dr= 0,54) 

(Tabela 2). Portanto, trata-se de uma bacia com baixa taxa de escoamento (transmissibilidade) 

e boa infiltração, o que vem a ser confirmado pelo baixo valor da relação ponderada de bifurca-

ção (Rpb= 3,14). A Rpb pode ser utilizada para avaliar a permeabilidade do solo, esse parâmetro 

varia, normalmente, entre 3 e 5. Valores baixos denotam solos de maior permeabilidade, menor 

escoamento superficial e elevada infiltração de águas pluviais (MACHADO; SOUZA, 2005).

Tabela 3 – Parâmetros morfométricos da Bacia Hidrográfica  

do Rio Apodi-Mossoró (BHAM), análise areal

Parâmetros Unidades

Perímetro (P) 898,79 km

Área de drenagem 14483,79 km²

Eixo (L) 237,46 km

Comprimento do canal principal (CP) 10,68 km

Distância vetorial do canal principal (Dv) 6,51 km

Fator de forma (kf) 0,26 adm

Índice de compacidade (kc) 2,09 adm

Índice de circularidade (IC) 0,23 adm

Densidade de drenagem (Dd) 0,77 km/km²

Densidade dos rios (Dh) 0,54 canais/km²

Extensão do percurso superficial (Eps) 0,38 km/km²

Coeficiente de manutenção (Cm) 1306,51 m²

Obs.: adm – parâmetro adimensional

A extensão do percurso superficial (Eps) de uma bacia hidrográfica avalia a distância média 

percorrida por uma enxurrada, desde a área mais elevada da bacia até o canal principal. Esse é 

um importante fator no desenvolvimento hidrológico e fisiográfico de uma bacia de drenagem. 

A BHAM apresentou Eps baixa (0,38km), que tende a favorecer um escoamento relativamente 

rápido das águas pluviais até o leito dos rios principais. O coeficiente de manutenção avalia a área 

mínima de captação necessária para manter um metro de canal fluvial permanente (SCHUMM, 

1956). Uma análise desse coeficiente próximo às nascentes, pode auxiliar na análise de degrada-

ção de áreas. A BHAM apresentou elevado coeficiente de manutenção (cm= 1.306,51 m²), sendo 
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provavelmente resultado da hidrodinâmica da região. O baixo índice de precipitação, aliado ao ele-

vado escoamento superficial, a baixa infiltração e a elevada evaporação contribuem para o aumen-

to da área necessária à manutenção de canais perenes.

CONSIDERAÇÕES FINAIS

A BHAM possui forma predominantemente alongada, sendo pouco susceptível a enchentes 

repentinas, quando da ocorrência de precipitações normais para a região, por apresentar baixa 

compacidade e baixíssimo fator forma, com baixo escoamento superficial, elevadas infiltra-

ção e retenção de águas pluviais. Com uma baixa densidade de drenagem, a BHAM pode ser 

caracterizada por ambientes aquáticos sem perenidade, à exceção em trechos a jusante de gran-

des reservatórios de água, como os açudes de Santa Cruz e Umari. O uso de programas de geo-

processamento (SIGs) na coleta e análise de dados, a partir de imagens de satélites SRTM, 

que são grandes fontes de informações altimétricas, mostrou-se eficiente na análise morfo-

métrica da BHAM. E, em conjunto com outros dados, como os geomorfológicos, que podem 

ser coletados com esse tipo de tecnologia, aliados às observações de campo, podem ser impor-

tantes ferramentas para gestão dos recursos hídricos.
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4
CARACTERIZAÇÃO LIMNOLÓGICA  

DA BACIA HIDROGRÁFICA DO RIO  

APODI-MOSSORÓ

Robéria de Medeiros Bonfim Siqueira,  

Rodrigo Sávio Teixeira de Moura 

Gustavo Henrique Gonzaga da Silva

INTRODUÇÃO

A bacia hidrográfica vem sendo utilizada como unidade espacial para integrar esforços de pes-

quisa e gerenciamento, pois possui componentes estruturais, funcionais, processos biogeofí-

sicos, econômicos e sociais (SCHIAVETTI; CAMARGO, 2002; TUNDISI; SCHIEL, 2002; 

TUNDISI, 2003). Para compreender e gerenciar eficazmente os ecossistemas aquáticos, a área 

de captação deve ser avaliada como um todo, por isso a bacia tornou-se essa unidade ideal de estu-

do, uma vez que engloba os processos que ajudam a compreender o funcionamento dos aspec-

tos bióticos e abióticos em nível local e em nível de paisagem (ALVES et al., 2012).
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As bacias hidrográficas vêm sofrendo com a poluição e a deterioração de seus ecossiste-

mas aquáticos, sendo muitos os fatores que têm impactado negativamente os corpos aquá-

ticos, tais como o desmatamento; a expansão do uso de terras agrícolas; a exploração incor-

reta dos solos pela agropecuária (LOBO et al., 2002; SEITZINGER et al., 2010 ; ROCHA; 

SANTOS, 2018); as mudanças climáticas, que afetam tanto a hidrologia como a biogeoquímica 

desses ambientes (VOLLENWEIDER et al., 1992; DODDS, 2002; SILVA et al., 2017) e o apor-

te de efluentes domésticos, industriais e agropecuários (SINDILARIU et al., 2009; SINGH 

et al., 2005; ELMI et al., 2004; DIAMANTINI et al., 2018). Além disso, as características lim-

nológicas dos ecossistemas lóticos são influenciadas pela vazão, o que, por sua vez, está rela-

cionada com o nível de precipitação local e a variação sazonal (PRATHUMRATANA et al., 

2008; ZHANG et al., 2007; MOURA; HENRY-SILVA, 2015).

A abordagem que utiliza as bacias hidrográficas como unidade de planejamento vem sendo 

aplicada em diversas regiões, em áreas úmidas, áridas e semiáridas, uma vez que se constitui 

num sistema natural, bem delimitado geograficamente, onde fenômenos e interações podem 

ser integrados (LIKENS, 2001). O entendimento de como a maioria dos ecossistemas aquáticos 

são regulados é um grande desafio e, por isso, alguns conceitos vêm sendo utilizados para desen-

volver a compreensão da interação entre os múltiplos processos que ocorrem em diferentes 

elementos de paisagem na bacia hidrográfica. Nesse contexto, podemos destacar o Conceito 

de Contínuo Fluvial (CCF), que menciona que a comunidade biótica de um ambiente lótico 

adapta as suas características estruturais e funcionais de acordo com as características abió-

ticas, apresentando assim um gradiente contínuo da cabeceira até a foz (VANNOTE et al, 

1980). O contínuo fluvial consagrou-se como um dos conceitos ecológicos aplicados ao enten-

dimento de rios com maior impacto no século XX, sendo amplamente testado no mundo todo 

(THORP et al., 2006), porém, o CCF foi desenvolvido para rios perenes naturais que não sofre-

ram interferências antrópicas já que a poluição pontual e difusa pode perturbar o equilíbrio 

desse sistema e desviá-lo do modelo geral (GREATHOUSE; PRINGLE, 2006). Posteriormente, 

foi publicado o conceito do descontínuo fluvial, postulando que as barragens ou barramentos 

perturbam o contínuo do rio, causando mudanças a montante e a jusante nos processos abió-

ticos e bióticos, estando o efeito relacionado com a posição da represa ao longo do rio (WARD; 

STANFORD, 1983).

De uma forma geral, o foco principal dos estudos limnológicos são os ambientes aquá-

ticos perenes, havendo uma carência de estudos mais aprofundados sobre os aspectos estru-

turais e funcionais dos ambientes aquáticos intermitentes. Há uma estimativa conservadora 

que considera que os ambientes aquáticos intermitentes, incluindo ambientes efêmeros, tem-

porários e episódicos, constituem cerca de 50% da rede fluvial global (DATRY et al., 2014). 

Num futuro próximo, o número de rios intermitentes pode aumentar em regiões nas quais 
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ocorre a seca climática ou a apropriação de água (DÖLL; SCHMIED, 2012). É importante res-

saltar que alguns rios naturalmente intermitentes podem ser perenizados devido às liberações 

controladas de água dos reservatórios e açudes, mas também devido à descarga de efluentes 

agrícolas, industriais e municipais e em decorrência da transferência entre bacias (LARNED 

et al., 2010). Embora o aumento do fluxo possa aumentar a disponibilidade de habitat, o aumen-

to da vazão pode incrementar o processo de assoreamento, acelerar o estreitamento do canal 

e favorecer a proliferação de espécies não nativas. Nos casos em que fluxo perene é sustentado 

pela descarga de efluentes, os efeitos de poluentes podem neutralizar quaisquer efeitos positi-

vos de intermitência (CLUETT, 2005; LABBE; FAUSCH, 2000; REICH et al., 2010).

A Bacia Hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró (BHAM) está totalmente inserida no semiári-

do brasileiro, com ambientes aquáticos intermitentes e trechos perenizados a jusante de grandes 

reservatórios. Além disso, é uma bacia que receberá água da transposição do rio São Francisco, 

por meio do canal do Eixo Norte (BOLETIM…, 2007). Nesse contexto, objetivamos com este capí-

tulo caracterizar limnologicamente os ecossistemas aquáticos da BHAM, avaliando a influência 

das atividades antrópicas e da sazonalidade sobre as características físicas, químicas e micro-

biológicas destes ambientes.

MATERIAL E MÉTODOS

As coletas foram realizadas na BHAM nos meses de junho, agosto e novembro de 2011 e em 

fevereiro de 2012, ou seja, antes do período de seca prolongada por qual passou a bacia entre 

os anos de 2012 e 2017. Foram previamente selecionados e georreferenciados 21 pontos de amos-

tragem distribuídos desde a região próxima às nascentes até a região estuarina da bacia (Tabela 

1 e Figura 1). Entre os pontos de coleta, estão trechos do rio que atravessam os principais cen-

tros urbanos da bacia, como Pau dos Ferros, Apodi e Mossoró; trechos a jusante e montante 

dos principais reservatórios e barragens (com destaque para os reservatórios de Santa Cruz, 

Umari e Pau dos Ferros); alguns trechos em afluentes do rio principal e trechos na região estua-

rina, que sofrem influência da água marinha e do descarte da água de lavagem do sal da indústria 

salineira da região. A bacia hidrográfica foi seccionada em quatro regiões distintas: alto curso 

(pontos 1, 2, 3, 4, 5 e 6); médio curso (pontos 7, 8, 9, 10, 11, 13 e 14); baixo curso (pontos 12, 15, 

16, 17, 18, 19 e 20) e estuário (ponto 21).
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Tabela 1 – Coordenadas geográficas e características dos pontos de amostragem na Bacia 

Hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró

Ponto Latitude Longitude Canal principal Urbano

P1 06°16´33.16´´S 038°9´53.63´´O Sim Não

P2 06°14´46.61´´S 038°12´3.96´´O Sim Não

P3 06°12´11.36´´S 038°13´34.37´´O Sim Não

P4 06°8´50.50´´S 038°11´7.59´´O Sim Não

P5 06°6´33.90´´S 038°12´13.50´´O Sim Sim

P6 05°53´11.87´´S 037° 58´38.08´´O Sim Não

P7 05°45´40.32´´S 037°48´9.53´´O Sim Não

P8 05°40´10.71´´S 037°48´3.22´´O Não Não

P9 05°39´42.80´´S 037°46´58.60´´O Não Sim

P10 05°29´18.17´´S 037°33´31.30´´O Não Não

P11 05°29´16.38´´S 037°33´32.17´´O Não Não

P12 05°18´24.35´´S 037°24´2.75´´O Sim Sim

P13 05°41´46.22´´S 037°15´8.67´´O Não Sim

P14 05°38´36.50´´S 037°15´21.00´´O Não Sim

P15 05°13´11.51´´S 037°21´39.66´´O Sim Sim

P16 05°11´43.57´´S 037°20´26.05´´O Sim Sim

P17 05°12´1.72´´S 037°20´24.27´´O Sim Sim

P18 05°12´11.90´´S 037°20´14.10´´O Sim Sim

P19 05°09´20.97´´S 037°17´8.26´´O Sim Não

P20 05°10´7.60´´S 037°14´21.10´´O Não Não

P21 04°58´46.49´´S 037°08´55.90´´O Sim Não

Figura 1 – Locais de amostragem naia Hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró
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Em cada ponto de amostragem foram feitas coletas de água na camada sub-superficial 

com garrafa de Van Dorn, para posteriormente serem realizadas as análises físicas e químicas 

em laboratório. Com um multisensor (HORIBA modelo U-50) foram mensuradas em campo 

as seguintes variáveis limnológicas: Temperatura, Oxigênio Dissolvido (OD), Condutividade 

Elétrica (CE), Sólidos totais dissolvidos (STD) e Turbidez. Em laboratório foram determina-

das as concentrações de fósforo total (PT) (MURPHY; RILEIY, 1962), N-nitrito (Mackereth 

et al., 1978); N-nitrato (Mackereth et al., 1978); P-ortofosfato (Golterman et al., 1978), micro-

cistina pelo método de ELISA (EnviroLogix, QuantiPlate Kit for Microcystins), que detec-

ta a quantidade de toxina presente na água, amônia (NH3), (IVANCIC; DEGOBBIS, 1984); 

nitrogênio total kjeldahl (NT) (golterman et al., 1978), os valores de clorofila-a foram obtidos 

através do método espectrofotométrico com extração a partir de acetona 90% (Arar, 1997).

Para as análises de coliformes termotolerantes e Escherichia coli, foi coletada água em garra-

fas de vidro que foram transportadas em caixa de isopor com gelo e conservadas até o momento 

das análises em temperatura inferior a 10ºC. O tempo decorrido entre a coleta das amostras e o 

início do exame bacteriológico não ultrapassou o limite de armazenamento das mesmas, que é 

de 24 horas (Standard Methods). O método utilizado foi de analíticos enzimáticos de enu-

meração de microrganismos realizados em multi-poços (APHA, 1998). Os dados de preci-

pitação pluviométrica foram obtidos através da média aritmética para oito estações meteo-

rológicas monitoradas pela Agência Nacional de Águas, distribuídos ao longo da BHAM. 

O Índice de Estado Trófico (IET) foi composto pelo IET do fósforo total e pelo IET da cloro-

fila (LAMPARELLI, 2004).

Foram produzidos mapas no intuito de verificar o IET em diferentes trechos da bacia hidro-

gráfica (alto curso, médio curso, baixo curso e estuário). Para a elaboração dos mapas foi cap-

turada a imagem da área de estudo com o programa Google Earth (Google) e o georreferencia-

mento foi feito com o pacote SPRING (INPE). Foi utilizado o programa ArcView 3.2 (ESRI) 

para interpolação dos dados de IET de todos os pontos de amostragem, estimando valores 

para toda a extensão do rio principal, utilizando o método IDW (Inverse Distance Weighted), 

descrito por Mello et al. (2003). Com o intuito de ordenar os ecossistemas aquáticos da bacia 

e os períodos de amostragem, foi aplicada uma Análise dos Componentes Principais (ACP) 

para cada período amostral, a partir da matriz de correlação entre as variáveis físicas e quími-

cas (BOUROCHE; SAPORTA, 1982).

RESULTADOS E DISCUSSÃO

O semiárido nordestino possui uma marcante sazonalidade pluviométrica, que é expressa atra-

vés de dois períodos bem delimitados, um período chuvoso que ocorre entre os meses de janeiro 
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e junho e um período seco entre os meses de julho e dezembro. No ano de 2011 houve um acu-

mulado de 974,6 mm, com pico chuvoso no mês de Abril, com 216,08 mm de precipitação e um 

acumulado de 913,9 somente no período chuvoso. Enquanto no período seco a precipitação ten-

deu a zero em alguns meses, como setembro e dezembro de 2011.

A análise dos componentes principais (ACP), para o mês de junho de 2011 (final do perío-

do chuvoso), resumiu 51% da variabilidade total das variáveis em seus dois primeiros eixos. 

As variáveis mais importantes foram os nutrientes, pH, condutividade elétrica e turbidez (Figura 

1). O ponto 16 (agrupamento A), localizado na zona urbana do município de Mossoró, é um 

dos mais impactados por atividades antrópicas, com o aporte de efluentes urbanos. Este ponto 

apresentou os maiores valores de nitrogênio total (11,9 mg/L), fósforo total (1,47 mg/L), orto-

fosfato (0,76 mg/L) e clorofila-a (0,1 mg/L). O agrupamento B reuniu pontos de amostragem 

com características limnológicas semelhantes, provavelmente devido a homogeneização causa-

da pelas chuvas na bacia hidrográfica. Já o agrupamento C refere-se a região estuarina..

Figura 1 – Análise dos Componentes Principais dos pontos amostrais na Bacia Hidrográfica 

do Rio Apodi-Mossoró, no mês de junho de 2011. Valores de correlação das variáveis considera-

das com cada eixo da análise dos componentes principais. Var = Variável; T° = Temperatura; OD = 

Oxigênio Dissolvido; NT = Nitrogênio Total; PT = Fósforo Total; NH3 = Amônia; Coli = Coliformes 

termotolerantes; STD = Sólidos Totais Dissolvidos; Orto = Ortofosfato; Clo-a = Clorofila-a; MC = 

Microcistina; CE = Condutividade Elétrica; Turb = Turbidez. Correlações fortes em negrito.
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V

Var 

 

Eixo1 

 

Eixo 2 

 

Var 

 

Eixo1 

 

Eixo2 

T° -0,24 0,27 Nitrito -0,16 0,30 

OD 0,001 0,47 Nitrato -0,14 0,51 

pH 0,01 0,68 Orto -0,95 -0,12 

NT -0,97 -0,01 Clo-a -0,96 0,10 

PT -0,98 -0,06 MC 0,10 -0,53 

NH3 -0,96 -0,04 CE 0,06 0,64 

Coli -0,14 0,04 Turb -0,79 -0,04 

STD 0,09 0,62    

 

A ACP para o mês de agosto de 2011 resumiu 50,52% da variabilidade total dos dados. 

As variáveis mais importantes foram nutrientes, OD, Clorofila, STD, pH, Turbidez e Coliformes 

(Figura 2). O ponto 16 (agrupamento A) (zona urbana de Mossoró), novamente esteve iso-

lado das outras estações de amostragem. O aporte de efluentes urbanos nesse ponto, reflete 
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na qualidade da água, com valores de 0,6 mg/L de ortofosfato e 1,0 mg/L de fósforo total. 

Este ponto também apresentou o valor mais elevado de oxigênio dissolvido, indicando uma inten-

sa atividade fotossintética, que de fato foi evidenciada pela concentração de clorofila-a (82,8 

ug/L). Os valores elevados de nutrientes, em especial o fósforo, tende a promover o aumen-

to da densidade fitoplanctônica, sendo um indicativo de poluição aquática (DIAMANTINI 

et al., 2018; KUO et al., 2019). Na ACP, o ponto 5 (agrupamento B), localizado na área urba-

na do município de Pau dos Ferro, também esteve isolado das demais estações de amostragem 

devido as suas concentrações altas de fósforo total (0,7 mg/L). O que mais distingue o ponto 

5 é o valor elevado de coliformes termotolerantes, provavelmente devido ao despejo de efluen-

tes domésticos sem tratamento.

Os resultados obtidos, demonstram a tendência de uma maior concentração de colifor-

mes em trechos do rio Apodi-Mossoró que atravessam regiões mais urbanizadas. Os demais 

pontos de amostragem (agrupamento C), do alto ao baixo curso da bacia hidrográfica, tiveram 

uma pequena amplitude de variação das suas variáveis limnológicas, demonstrando uma homo-

geneidade desses trechos, no período de agosto de 2011, provavelmente ainda em decorrência 

da diluição causada pelas chuvas que ocorreram na bacia nos meses anteriores.

Figura 2 – Análise dos Componentes Principais dos pontos amostrais na Bacia Hidrográfica 

do Rio Apodi-Mossoró, no mês de agosto de 2011. Valores de correlação das variáveis considera-

das com cada eixo da análise dos componentes principais. Var = Variável; T° = Temperatura; OD = 

Oxigênio Dissolvido; NT = Nitrogênio Total; PT = Fósforo Total; NH3 = Amônia; Coli = Coliformes 

termotolerantes; STD = Sólidos Totais Dissolvidos; Orto = Ortofosfato; Clo-a = Clorofila-a; MC = 

Microcistina; CE = Condutividade Elétrica; Turb = Turbidez

  
Var Eixo1 Eixo 2 Var Eixo 1 Eixo 2 

T° -0,21 -0,30 Nitrito -0,14 -0,16 

OD -0,56 -0,66 Nitrato -0,01 0,18 

pH -0,45 -0,68 Orto -0,77 0,57 

NT -0,93 -0,01 Clo-a -0,72 -0,22 

PT -0,87 0,39 MC 0,08 -0,51 

NH3 -0,84 0,46 CE -0,02 -0,08 

Coli -0,08 0,59 Turb -0,81 -0,21 

STD -0,58 -0,31    
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A ACP para o mês de novembro de 2011 resumiu 52,66% da variabilidade total dos dados. 

As variáveis mais importantes para a ordenação das estações de amostragem foram tempe-

ratura, OD, pH, nutrientes, coliformes, clorofila, CE e turbidez. (Figura 3). A partir do mês 

de novembro de 2011, devido ao período de estiagem, as características limnológicas começa-

ram a ter uma maior amplitude de variação ao longo do rio Apodi-Mossoró. Outros estudos 

já descreveram correlações de vários parâmetros hidrológicos como precipitação, nível de água 

e fluxo de corrente com os parâmetros de qualidade da água (PRATHUMRATANA et al., 

2008; DIAMANTINI et al., 2018). As concentrações de poluentes, nutrientes, íons e salini-

dade em águas superficiais são mais elevadas durante a estação seca do que durante a estação 

chuvosa, devido à redução da vazão e do baixo volume de água (NAS; NAS, 2009; ZHANG 

et al, 2007, JONES; VAN VLIET, 2018). Os períodos de estiagem geralmente estão relaciona-

dos com uma deterioração na qualidade da água dos ambientes aquáticos de uma bacia hidro-

gráfica submetida a impactos antrópicos (HRDINKA et al., 2012; HELLWIG et al., 2017).

Os pontos 1 e 5 (alto curso), 8 e 10 (médio curso) e 17, 18, 19 (baixo curso) (agrupamento A) 

apresentaram valores mais elevados de nutrientes, o que comprova a piora da qualidade da água 

no período de estiagem. O ponto 21 (agrupamento B), localizado na região estuarina, apresen-

tou valores elevados para sólidos totais dissolvidos e condutividade elétrica. Fan et al (2012), 

avaliando a qualidade da água do Rio Delta, na China, também encontraram níveis mais eleva-

dos de condutividade elétrica no período de seca. A ausência de chuvas e a elevada evaporação 

faz com que os sais e íons fiquem mais concentrados nos ecossistemas aquáticos em períodos 

de estiagem (AYANDIRAN et al., 2018). Os demais pontos de amostragem (agrupamento C) 

apresentaram valores reduzidos de nutrientes (fósforo total, nitrogênio total e nitrito) e valo-

res elevados de oxigênio dissolvido e pH.

No mês de fevereiro de 2012, a ACP resumiu 43,68% (da variabilidade total dos dados 

As variáveis mais importantes foram temperatura, oxigênio dissolvido, pH, fósforo total, nitro-

gênio total, amônia, coliformes termotolerantes ortofosfato e clorofila (Figura 4). O agrupamen-

to A foi caracterizado por pontos com valores reduzidos para todas as variáveis consideradas. 

Constatou-se, nesse período, uma grande amplitude nas caraterísticas limnológicas dos ambien-

tes aquáticos da bacia hidrográfica, provavelmente devido à reduzida precipitação e a conse-

quente diminuição do escoamento superficial (JAJI et al., 2007). O agrupamento B, composto 

por trechos nas zonas urbanas de Pau dos Ferros, Apodi e Mossoró, apresentou maiores valores 

de pH, temperatura, nitrato, clorofila, turbidez e amônia. Já o ponto 21 apresentou altos valores 

de condutividade e turbidez. Para a condutividade elétrica, foram encontrados valores máxi-

mos de 58,7 mS/cm na região estuarina da bacia. O agrupamento B apresentou também valo-

res mais elevados de nitrato e temperatura, além de valores reduzidos de fósforo total e nitro-

gênio total; apresentou também valores mais elevados de oxigênio dissolvido, como resultado 

Figura 3 – Análise dos Componentes Principais dos pontos amostrais na Bacia Hidrográfica do Rio 

Apodi-Mossoró, no mês de novembro de 2011. Valores de correlação das variáveis consideradas 

com cada eixo da análise dos componentes principais. Var = Variável; T° = Temperatura; OD = 

Oxigênio Dissolvido; NT = Nitrogênio Total; PT = Fósforo Total; NH3 = Amônia; Coli = Coliformes 

termotolerantes; STD = Sólidos Totais Dissolvidos; Orto = Ortofosfato; Clo-a = Clorofila-a; MC = 

Microcistina; CE = Condutividade Elétrica; Turb = Turbidez
 

Var Eixo1 Eixo 2 Var Eixo1 Eixo2 

T° 0,56 0,14 Nitrito -0,79 -0,11 

OD -0,58 -0,58 Nitrato -0,73 0,15 

pH -0,06 0,68 Orto -0,69 -0,30 

NT -0,64 0,0006 Clo-a -0,55 0,04 

PT -0,83 0,01 MC -0,22 -0,18 

NH3 -0,81 -0,02 CE -0,09 0,86 

Coli -0,65 0,43 Turb -0,31 0,58 

STD -0,06 0,86    
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da precipitação pluviométrica. O agrupamento C é composto pelo ponto 1 (próximo à nascente), 

com água estagnada e pelo ponto 5 (zona urbana de Pau dos Ferros), que recebe esgotos urbanos. 

Ambos os pontos apresentaram valores baixos de oxigênio e elevados de amônia e ortofosfato.

Elevadas concentrações de clorofila a foram encontradas nos pontos 4, 8, 16 e 19. Esses 

locais também apresentaram concentrações elevadas de nutrientes. É importante destacar que o 

grau de eutrofização de um ambiente aquático pode ser relacionado com a densidade demográ-

fica do trecho estudado (Nguyen et al., 2019). As concentrações de clorofila a, também foram 

maiores no período seco, quando comparadas com as concentrações observadas no período 

chuvoso. No período seco, a elevada concentração de nutrientes resultou em um elevado Índice 

de Estado Trófico (IET). Essa diferença de estado trófico para ambas as épocas indica a influên-

cia da sazonalidade nos parâmetros de qualidade da água no rio Apodi-Mossoró (Figuras 5 a 8).

A ACP para o mês de novembro de 2011 resumiu 52,66% da variabilidade total dos dados. 

As variáveis mais importantes para a ordenação das estações de amostragem foram tempe-

ratura, OD, pH, nutrientes, coliformes, clorofila, CE e turbidez. (Figura 3). A partir do mês 

de novembro de 2011, devido ao período de estiagem, as características limnológicas começa-

ram a ter uma maior amplitude de variação ao longo do rio Apodi-Mossoró. Outros estudos 

já descreveram correlações de vários parâmetros hidrológicos como precipitação, nível de água 

e fluxo de corrente com os parâmetros de qualidade da água (PRATHUMRATANA et al., 

2008; DIAMANTINI et al., 2018). As concentrações de poluentes, nutrientes, íons e salini-

dade em águas superficiais são mais elevadas durante a estação seca do que durante a estação 

chuvosa, devido à redução da vazão e do baixo volume de água (NAS; NAS, 2009; ZHANG 

et al, 2007, JONES; VAN VLIET, 2018). Os períodos de estiagem geralmente estão relaciona-

dos com uma deterioração na qualidade da água dos ambientes aquáticos de uma bacia hidro-

gráfica submetida a impactos antrópicos (HRDINKA et al., 2012; HELLWIG et al., 2017).

Os pontos 1 e 5 (alto curso), 8 e 10 (médio curso) e 17, 18, 19 (baixo curso) (agrupamento A) 

apresentaram valores mais elevados de nutrientes, o que comprova a piora da qualidade da água 

no período de estiagem. O ponto 21 (agrupamento B), localizado na região estuarina, apresen-

tou valores elevados para sólidos totais dissolvidos e condutividade elétrica. Fan et al (2012), 

avaliando a qualidade da água do Rio Delta, na China, também encontraram níveis mais eleva-

dos de condutividade elétrica no período de seca. A ausência de chuvas e a elevada evaporação 

faz com que os sais e íons fiquem mais concentrados nos ecossistemas aquáticos em períodos 

de estiagem (AYANDIRAN et al., 2018). Os demais pontos de amostragem (agrupamento C) 

apresentaram valores reduzidos de nutrientes (fósforo total, nitrogênio total e nitrito) e valo-

res elevados de oxigênio dissolvido e pH.

No mês de fevereiro de 2012, a ACP resumiu 43,68% (da variabilidade total dos dados 

As variáveis mais importantes foram temperatura, oxigênio dissolvido, pH, fósforo total, nitro-

gênio total, amônia, coliformes termotolerantes ortofosfato e clorofila (Figura 4). O agrupamen-

to A foi caracterizado por pontos com valores reduzidos para todas as variáveis consideradas. 

Constatou-se, nesse período, uma grande amplitude nas caraterísticas limnológicas dos ambien-

tes aquáticos da bacia hidrográfica, provavelmente devido à reduzida precipitação e a conse-

quente diminuição do escoamento superficial (JAJI et al., 2007). O agrupamento B, composto 

por trechos nas zonas urbanas de Pau dos Ferros, Apodi e Mossoró, apresentou maiores valores 

de pH, temperatura, nitrato, clorofila, turbidez e amônia. Já o ponto 21 apresentou altos valores 

de condutividade e turbidez. Para a condutividade elétrica, foram encontrados valores máxi-

mos de 58,7 mS/cm na região estuarina da bacia. O agrupamento B apresentou também valo-

res mais elevados de nitrato e temperatura, além de valores reduzidos de fósforo total e nitro-

gênio total; apresentou também valores mais elevados de oxigênio dissolvido, como resultado 

Figura 3 – Análise dos Componentes Principais dos pontos amostrais na Bacia Hidrográfica do Rio 

Apodi-Mossoró, no mês de novembro de 2011. Valores de correlação das variáveis consideradas 

com cada eixo da análise dos componentes principais. Var = Variável; T° = Temperatura; OD = 

Oxigênio Dissolvido; NT = Nitrogênio Total; PT = Fósforo Total; NH3 = Amônia; Coli = Coliformes 

termotolerantes; STD = Sólidos Totais Dissolvidos; Orto = Ortofosfato; Clo-a = Clorofila-a; MC = 

Microcistina; CE = Condutividade Elétrica; Turb = Turbidez
 

Var Eixo1 Eixo 2 Var Eixo1 Eixo2 

T° 0,56 0,14 Nitrito -0,79 -0,11 

OD -0,58 -0,58 Nitrato -0,73 0,15 

pH -0,06 0,68 Orto -0,69 -0,30 

NT -0,64 0,0006 Clo-a -0,55 0,04 

PT -0,83 0,01 MC -0,22 -0,18 

NH3 -0,81 -0,02 CE -0,09 0,86 

Coli -0,65 0,43 Turb -0,31 0,58 

STD -0,06 0,86    
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Figura 4 – Análise dos Componentes Principais dos pontos amostrais na Bacia Hidrográfica do Rio 

Apodi-Mossoró, no mês de fevereiro de 2012. Valores de correlação das variáveis consideradas 

com cada eixo da análise dos componentes principais. Var = Variável; T° = Temperatura; OD = 

Oxigênio Dissolvido; NT = Nitrogênio Total; PT = Fósforo Total; NH3 = Amônia; Coli = Coliformes 

termotolerantes; STD = Sólidos Totais Dissolvidos; Orto = Ortofosfato; Clo-a = Clorofila-a; MC = 

Microcistina; CE = Condutividade Elétrica; Turb = Turbidez

Var Eixo1 Eixo2 Var Eixo1 Eixo2 

T° -0,24 0,62 Nitrito 0,39 0,32 

OD -0,45 0,66 Nitrato 0,37 0,38 

pH -0,46 0,64 Orto 0,77 -0,23 

NT 0,57 0,52 Clo-a 0,45 0,75 

PT 0,68 -0,32 MC 0,15 0,47 

NH3 0,75 0,06 CE 0,08 -0,29 

Coli 0,59 -0,07 Turb 0,44 0,47 

STD 0,06 -0,30    

 

Figura 5 – Índice de estado trófico na bacia hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró (junho de 2011)
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Figura 7 – Índice de estado trófico na bacia hidrográfica do rio Apodi-Mossoró (novembro de 2011).

Figura 6 – Índice de estado trófico na bacia hidrográfica do rio Apodi/Mossoró (agosto de 2011).
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CONSIDERAÇÕES FINAIS

No período seco há uma redução na qualidade da água, com IETs mais elevados, em decor-

rência das concentrações mais altas de nutrientes e de clorofila a. No período chuvoso, ocorre 

uma diminuição nas concentrações destas variáveis e também dos valores de coliformes ter-

motolerantes, sendo que nesse período os ambientes aquáticos da bacia hidrográfica do Rio 

Apodi-Mossoró apresentam características limnológicas mais homogêneas, quando compara-

das com o período seco. Também foi constatado valores mais elevados de coliformes em tre-

chos do rio Apodi-Mossoro que atravessam regiões mais urbanizadas.

Figura 8 – Índice de estado trófico na bacia hidrográfica do rio Apodi/Mossoró (fevereiro de 2012).
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5
USO DO PROTOCOLO DE AVALIAÇÃO  

RÁPIDA E DO ÍNDICE DE QUALIDADE  

DE ÁGUA PARA AVALIAÇÃO DOS AMBIENTES  

AQUÁTICOS DA BACIA HIDROGRÁFICA DO RIO  

APODI-MOSSORÓ

Eudilena Laurindo Medeiros 

Gustavo Henrique Gonzaga da Silva

INTRODUÇÃO

Em diversas regiões do mundo os impactos antrópicos sobre os ambientes aquáticos continen-

tais comprometem o aproveitamento dos recursos hídricos, como por exemplo, para consumo 

humano, atividades industriais e agrícolas, dessedentação animal, recreação, pesca, aquicultu-

ra e também para a manutenção da biodiversidade (CARPENTER et al., 1998; SIMEONOV 

et al., 2003; VIALLE et al., 2011; OLIVEIRA et al., 2017; DIAMANTINI et al., 2018; ZENG et 

al., 2020). Estes impactos são ainda mais preocupantes em regiões como o semiárido brasileiro, 

onde há uma limitação da disponibilidade hídrica, devido a distribuição irregular das chuvas 
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no tempo e no espaço (BARBOSA et al., 2012; MOURA; HENRY-SILVA, 2015; HENRY-SILVA 

et al., 2019) e em decorrência das mudanças climáticas que ameaçam alterar o ciclo da água, 

reduzindo a sua disponibilidade (ABBOTT et al., 2019).

Diante deste cenário, é necessário monitorar os ecossistemas aquáticos e os seus recursos 

hídricos, utilizando instrumentos de avaliação qualitativos e quantitativos. Neste contexto, 

os protocolos de avaliação rápida podem fornecer subsídios para uma análise adequada des-

ses ambientes (RODRIGUES et al., 2008; RIGOTTI et al., 2016). Esses protocolos são ferra-

mentas de baixo custo, sendo constituídos por um conjunto de critérios estabelecidos conforme 

a finalidade do estudo, visando avaliar principalmente os aspectos físicos do habitat, o regime 

de fluxo, a qualidade física e química da água e do sedimento, bem como os organismos aquá-

ticos, que podem ser utilizados como bioindicadores (BARBOUR et al., 1999; CALLISTO 

et al., 2001; RODRIGUES; CASTRO, 2008; FIRMINO et al., 2011; PANDEY et al., 2018).

Além dos protocolos de avaliação rápida, outras ferramentas têm sido propostas para carac-

terizar física e quimicamente os ambientes aquáticos, tais como os índices de qualidade da água. 

Estes índices são importantes no processo de tradução dos resultados do estado de impac-

to que o ambiente se encontra, concentrando uma grande quantidade de variáveis num único 

valor (GUPTA et al., 2003; ABBASI; ABBASI, 2012; POONAM et al., 2013; GITAU et al., 

2016; SANTOS et al., 2018). No entanto, a sua aplicação isolada pode subestimar a real mag-

nitude dos impactos aos quais os ecossistemas aquáticos estão submetidos, além disto, tem a 

desvantagem de não considerarem variáveis que avaliam as condições do entorno dos ambien-

tes aquáticos, que muitas vezes exercem influência direta sobre as características limnológicas 

dos mesmos (RODRIGUES; CASTRO, 2008; FIRMINO et al., 2011). Neste contexto, obje-

tivamos com este capítulo analisar o nível de perturbação e a qualidade de água de diferentes 

trechos da bacia hidrográfica do rio Apodi-Mossoró, por meio de um Protocolo de Avaliação 

Rápida (PAR) e de um Índice de Qualidade de Água (IQA).

MATERIAL E MÉTODOS

O estudo foi desenvolvido na bacia hidrográfica do rio Apodi-Mossoró (BHAM), localizada 

no Oeste do estado Rio Grande do Norte. A bacia ocupa uma área de 14.276 km², o que corres-

ponde a 26,8% do território do estado. Os pontos de amostragem foram definidos com visitas 

de campo e análise de imagens de satélite. Foram selecionados 36 pontos em ambientes aquá-

ticos da bacia hidrográfica. A bacia foi dividida em quatro regiões: alto curso (1.208,92 km²), 

médio curso superior (4.176,76 km²), médio curso inferior (6.132,47 km²), baixo curso (3.176,03 

km²) (CARVALHO et al., 2011) (Figura 1). As coletas foram realizadas em abril de 2018.
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Figura 1 – Mapa das quatro regiões delimitadas em função das condições topográficas da bacia 

e dos limites político-administrativos dos municípios

Fonte: Baseado em Carvalho et al. (2011).

O Protocolo de Avaliação Rápido utilizado no presente estudo foi adaptado de Callisto et al. 

(2002) e proposto por Lobo et al. (2011). Foram analisadas 12 variáveis que visaram avaliar o nível 

de perturbação do ambiente e de impacto antrópico. As variáveis analisadas foram: 1. Tipo de 

ocupação das margens do curso de água (principal atividade); 2. Impactos antrópicos nas mar-

gens; 3. Impactos antrópicos do leito; 4. Odor da água e/ou sedimento; 5. Oleosidade da água 

e/ou sedimentos; 6. Presença de Plantas aquáticas; 7. Tipo de fundo e o nível de conservação 

das condições naturais; 8. Diversidade de habitats; 9. Deposição da lama; 10. Alteração do canal 

do rio; 11. Presença de mata ciliar, estabilidade das margens; 12. Tipo de substrato. Para identi-

ficar o tipo de fundo e deposito de lama dos locais avaliados coletou-se amostras de sedimento 

que foram secas em estufa a 50ºC, para posteriormente se efetuar a análise granulométrica uti-

lizando técnicas de peneiramento. Os pesos dos sedimentos foram obtidos em cada uma das 

peneiras (2,0; 1,0; 0,5; 0,25; 0,125 e 0,053 mm) e classiicados em (i) cascalho, (ii) areia grossa 

e muito grossa, (iii) areia média, (iv) areia fina, (v) areia muito fina e silte + argila.

Após atribuir a pontuação de acordo com a avaliação em campo, efetuou-se o somatório 

dessa pontuação para cada local amostrado, chegando na definição do nível de perturbação 
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do curso de água. Valores acima de 32 pontos significa que o curso de água possui caracte-

rísticas de ambiente “Natural”, pontuação entre 23 e 32 pontos significa que o curso de água 

se encontra “Alterado” e pontuação entre 0 e 22 pontos significa que o curso de água se encon-

tra “Impactado”. Mais informações sobre os critérios utilizados para fornecer as pontuações 

para cada uma das variáveis do PAR, podem ser obtidas em Medeiros (2018).

O Índice de Qualidade de Água aplicado no presente estudo foi o adotado pela CETESB 

(Companhia Ambiental do Estado de São Paulo). O IQA foi composto pelas seguintes variá-

veis: oxigênio dissolvido (OD), pH, turbidez, temperatura (variáveis obtidas em campo atra-

vés do aparelho multisensor de variáveis limnológicas), demanda bioquímica de oxigênio 

(DBO), coliformes termotolerantes, nitrogênio total, fósforo total, sólidos totais. As amos-

tras de água foram analisadas no Laboratório de Limnologia e Qualidade de Água da UFERSA 

(LIMNOAQUA). Para o cálculo do IQA, cada variável recebeu um peso, de acordo com sua 

importância relativa (Tabela 1). A escala de classificação do IQA está apresentada na Tabela 2.

Tabela 1 – Peso relativo dos parâmetros utilizados no Índice de Qualidade de Água

Variáveis Peso (w)

Coliformes termotolerantes 0,15

pH 0,12

Demanda bioquímica de Oxigênio 0,10

Nitrogênio total 0,10

Fósforo total 0,10

Temperatura 0,10

 Turbidez 0,08

Sólidos totais 0,08

Oxigênio dissolvido 0,17

O IQA foi determinado pelo produto ponderado dos valores obtidos para os parâmetros 

mencionados (Equação 1):

(1)

Onde:

qi : qualidade do i-ésimo parâmetro, um número entre 0 e 100, obtido da respectiva curva 

média de variação de qualidade, em função de sua concentração ou medida;

wi : peso correspondente ao i-ésimo parâmetro, um número entre 0 e 1, atribuído em fun-

ção da sua importância para a conformação global de qualidade, sendo que (Equação 2):



109

(2)

Onde: n: número de parâmetros que entram no cálculo do IQA.

A partir do cálculo efetuado, determina-se a qualidade das águas, que é indicada pelo IQA, 

em valores que variam numa escala entre 0 e 100, conforme faixas indicadas na Tabela 2.

Tabela 4 – Classificação do Índice de Qualidade de Água do acordo com os valores adotados 

pela Agência Nacional de Águas

Valor Categoria

80<IQA≤100 Ótima

51<IQA≤79 Boa

37<IQA≤50 Aceitável

20<1QCA≤36 Ruim

IQA≤19 Péssima

O programa QGIS 2.18.20 com o datum horizontal: SIRGAS 2000 foi utilizado para gerar 

mapas com os resultados do PAR e do IQA dos ambientes aquáticos analisados. A Análise 

dos Componentes Principais (ACP) foi aplicada no intuito de ordenar os pontos de amostra-

gem, a partir das matrizes de correlação das variáveis que compõe o PAR e o IQA.

RESULTADOS

Protocolo de Avaliação Rápida (PAR)

Os resultados obtidos com o PAR revelaram que apenas 8,2% dos pontos amostrados apresen-

taram características de ambiente “Natural”, estando todos situados na zona rural. Já a maioria 

dos pontos amostrados na bacia foram classificados como “Alterados” (55,6%), incluindo pontos 

tanto na zona urbana quanto na zona rural. Pontos com características de ambiente “Impactado” 

(36,2%), também ocorreram ao longo de toda bacia hidrográfica, predominantemente em tre-

chos urbanos (Figura 2). Os valores médios e desvios padrão obtidos com o PAR nas diferen-

tes regiões foram: 30,5±3,5 (alto curso), 26±7,3 (médio curso superior), 27,1±6,9 (médio curso 

inferior) e 25,2±9,1 (baixo curso). Estes valores médios enquadraram todas as regiões na faixa 

“Alterado” (Figura 3).

A ACP resumiu 93,21% da variabilidade total dos dados avaliados no PAR em seus dois pri-

meiros eixos, sendo que o primeiro eixo explicou 73,67% da variância total encontrada e o segun-

do eixo 19,54%. No eixo 1, as variáveis que apresentaram maior importância para a ordenação 
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dos trechos da bacia foram: tipo de ocupação das margens, impactos antrópicos na margem, 

oleosidade da água, presença de macrófitas, tipo de fundo, diversidade de habitat e depósito 

de lama. Estas variáveis estiveram relacionadas positivamente ao eixo 1. Já as variáveis: odor da 

água, presença de mata ciliar e alteração do canal do rio estiveram relacionadas negativamen-

te ao eixo 1. Com relação ao eixo 2, a variável estabilidade da margem foi a mais importante, 

estando relacionada positivamente com este eixo (Figura 4 e Tabela 3). O alto curso da bacia 

apresentou vegetação nativa reduzida, alto impacto antrópico nas margens, maior oleosida-

de da água, reduzida presença de macrófitas, fundo com pouca quantidade de sedimento fino 

(areia fina, silte ou argila), maior quantidade de cascalho, pedra e areia, habitats menos diver-

sos e quantidade reduzida de lama no sedimento. O baixo curso apresentou valores mais eleva-

dos de odor da água, menor presença de mata ciliar e canal do rio mais alterado. O médio curso 

inferior apresentou maior estabilidade das margens.

Figura 2 – Mapa com os valores obtidos com o Protocolo de Avaliação Rápida (PAR) dos ambientes 

aquáticos da bacia hidrográfica do rio Apodi-Mossoró
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Figura 2 – Valores médios e desvio padrão do protocolo de avaliação rápida nas regiões de alto 

curso, médio curso inferior, médio curso superior e baixo curso da bacia hidrográfica do Rio 

Apodi-Mossoró

Figura 3 – Análise de Componentes Principais com as variáveis utilizadas  

no protocolo de avaliação rápida
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Tabela 3 – Coordenadas fatoriais das variáveis, baseadas em correlações oriundas da análise 

de componentes principais

Índice de Qualidade de Água (IQA)

A maioria dos pontos avaliados esteve dentro da faixa considerada “Ruim” (77,8%), apenas 

um ponto no médio curso superior apresentou IQA “Péssimo” (2,8%), apresentando porcenta-

gem e concentração de oxigênio dissolvido baixas (1,8% e 0,4 mg/l, respectivamente), enquanto 

19,4% dos pontos de amostragem apresentaram IQA “Aceitável”. Os dois maiores reservatórios 

da bacia hidrográfica, Umari e Santa Cruz, apresentaram IQA “Aceitável”. Não foi identificado 

nenhum ponto no qual o IQA foi considerado “Bom” ou “Ótimo” (Figura 5). Os valores médios 

do IQA nas regiões de alto curso (38±1,3), médio curso superior (32±5,6), médio curso infe-

rior (35±7,5) e baixo curso (29±2,6) foram enquadrados na faixa “Ruim”. Apenas o valor médio 

de IQA dos ambientes aquáticos do alto curso foi enquadrado na faixa “Aceitável” (Figura 6).

A análise de componentes principais (ACP) resumiu 76,26% da variabilidade total das variá-

veis utilizadas no IQA em seus dois primeiros eixos, sendo que o primeiro eixo explicou 39,36% 

da variância total encontrada e o segundo eixo 36,93%. As variáveis, temperatura, pH, demanda 

bioquímica de oxigênio e sólidos totais também estiveram relacionadas negativamente ao eixo 

1, enquanto o fósforo total esteve correlacionado positivamente com este eixo. Para o eixo 2, 

as variáveis relacionadas positivamente foram o oxigênio dissolvido, temperatura e colifor-

mes termotolerantes, enquanto as variáveis relacionadas negativamente foram pH e sólidos 

totais dissolvidos (Figura 5 e Tabela 4). O trecho de baixo curso da bacia hidrográfica apresen-

tou valores mais elevados de pH, sólidos totais e turbidez, o trecho de alto curso maiores valo-

res de fósforo e o trecho de médio curso inferior maiores valores de coliformes termotoleran-

tes, oxigênio dissolvido e temperatura.
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Figura 4 – Mapa com os resultados do Índice de Qualidade de Água (IQA) dos ambientes aquáticos 

dos diferentes trechos da bacia hidrográfica do rio Apodi-Mossoró

Figura 6 – Valores médios e desvio padrão do Índice de Qualidade de Água nas regiões de alto 

curso, médio curso inferior, médio curso superior e baixo curso da bacia hidrográfica do Rio 

Apodi-Mossoró
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Figura 7 – Análise de Componentes Principais com as variáveis utilizadas  

no Índice de Qualidade de Água

Tabela 4 – Coordenadas fatoriais das variáveis, baseadas em correlações  

oriundas do índice de qualidade de água
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DISCUSSÃO

Ao analisar as variáveis do PAR por meio da ACP, verificou-se que a região de alto curso possui 

pontos com maiores porcentagens de vegetação natural, com poucas áreas residenciais, comer-

ciais e industriais próximas aos cursos d´água, no entanto, comparativamente com outros 

trechos da bacia, o alto curso apresenta reduzida porcentagem de mata ciliar (<50%). A exis-

tência da vegetação natural é importante para a manutenção das boas condições ambientais, 

tanto do corpo hídrico quanto do seu entorno, no entanto, este tipo de vegetação necessita estar 

bem preservado para que possa prestar seus serviços ecossistêmicos adequadamente. Na região 

de baixo curso, que é mais populosa, há um predomínio de construções próximas as margens 

dos cursos d´água, principalmente domiciliares e comerciais, sendo que apenas alguns pon-

tos apresentam algum tipo de mata ciliar. A substituição da vegetação ciliar nativa por áreas 

de pastagens, agrícolas e urbanas, além de ser ilegal, proporciona condições favoráveis a ero-

são das margens dos rios e o seu consequente assoreamento, alterando a integridade ambiental 

do ecossistema fluvial e comprometendo o uso dos seus recursos hídricos. A retirada da mata 

ciliar tem ainda como consequência o aumento de temperatura da água, devido a maior entrada 

de luz solar, podendo acarretar no aumento da produção primária (BERNHARDT et al., 2005).

Os ambientes aquáticos da região de alto curso possuem um tipo de fundo com predomi-

nância de cascalho, pedra e areia, com pouco depósito de lama no fundo, enquanto na região 

de baixo curso há um predomínio de areia fina silte e argila e lama depositada no fundo do rio. 

Os processos de erosão das margens dos rios e o assoreamento, na região de baixo curso, provavel-

mente estão relacionados aos taludes sem proteção, devido a ausência ou a reduzida quantidade 

de mata ciliar. Esta situação acarreta num incremento das cargas de sólidos trazidos pelo escoa-

mento superficial, causando aumento da turbidez da água (SOUZA et al., 2010; BRITO, 2008; 

BEZERRA et al. 2013). É importante destacar, que o material particulado não retido pela mata 

ciliar pode transportar para os ambientes aquáticos diversos tipos de pesticidas, metais pesa-

dos e outros componentes tóxicos (CUNHA, 2013; SANTOS et al. 2014).

Vários pontos da bacia recebem o aporte de efluentes domésticos. O lançamento desses 

efluentes não tratados nos ambientes aquáticos acarreta no enriquecimento da coluna d’água 

por nutrientes e matéria orgânica, influenciando no desenvolvimento excessivo de algas e/ou 

macrófitas aquáticas flutuantes, que podem comprometer os usos múltiplos dos recursos hídri-

cos (CALLISTO; MORENO, 2006; MAIA et al., 2015). O aporte de matéria orgânica também 

contribui para o aumento da demanda bioquímica de oxigênio, podendo causar mortalidades 

de peixes, que devido a condição de anoxia da coluna d´água tendem a morrer por asfixia como o 

observado em 2012 em um trecho do Rio Apodi-Mossoró, após o mesmo atravessar o municí-

pio de Mossoró (Figura 6).
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Figura 6 – Peixes tentando respirar próximos a superfície da água (acima) e encontrados mor-

tos em trecho do Rio Apodi-Mossoró, localizado a jusante da barragem de Passagem de Pedras, 

após atravessar a cidade de Mossoró (Trecho de baixo curso) (5° 9’20.22”S; 37°17’9.04”O)

Fotos: Gustavo H. G. Silva (2012).

Ao avaliar a integridade ambiental dos quatro trechos da bacia, por meio do PAR, obser-

va-se que os valores médios estão dentro da faixa que caracteriza os ambientes aquáticos 

como “Alterado”. Firmino et al. (2011) também encontraram resultados semelhantes no que 

diz respeito à integridade ambiental dos rios avaliados na cidade de Ipameri-GO, identifican-

do um percentual elevado de ambientes degradados por ação antrópica (90%), porém diferen-

temente da bacia hidrográfica do rio Apodi-Mossoró, as regiões avaliadas pertenciam apenas 

a trechos urbanizados. No que se refere à bacia do rio Apodi-Mossoró, o PAR revelou baixo 

percentual de ambientes com características “Naturais”. Os resultados obtidos com a aplicação 

do PAR permitem ainda identificar que a maioria das regiões possui características de ambien-

te “Alterado”, tanto nas áreas rurais quanto urbanas. Já os ambientes impactados ocorrem pre-

dominantemente em áreas urbanas.
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Na região de baixo curso, que pode ser considerada a mais desenvolvida economicamente 

da bacia e onde a população possui mais acesso a saneamento básico, há uma tendência de redu-

ção do lançamento direto de esgotos sem tratamento nos corpos hídricos. No entanto, a região 

ainda possui ambientes aquáticos com valores médios de IQA e PAR “Ruim” e “Alterado”, 

respectivamente. Este fato pode estar relacionado com o tamanho da população nesta região, 

que ao mesmo tempo que possui mais acesso a saneamento, também possui elevada densidade 

populacional, especialmente no município de Mossoró, exercendo, com isto, maiores pressões 

antrópicas sobre os ambientes aquáticos. Comparativamente com as outras regiões o número 

de habitantes no alto curso é de 29.337 (5,3%), enquanto o médio curso superior possui 99.003 

(17,9%), o médio curso inferior 104.669 (18,9%) e o baixo curso 321.238 (58%).

Os valores de IQA revelaram que a maioria dos ambientes aquáticos da bacia hidrográ-

fica do rio Apodi-Mossoró apresenta índices predominantemente “Ruins”, sendo que apenas 

o alto curso apresentou um índice médio considerado “Aceitável”. É importante ressaltar, que o 

uso e a ocupação desordenados do solo nas zonas rural e urbana e o baixo nível de saneamento 

básico dos municípios podem acarretar assoreamento e contaminação dos ambientes aquáti-

cos, tanto localmente quanto em trechos mais a jusantes da bacia, principalmente se o ambien-

te não possuir capacidade de se autodepuração. Este fato é ainda mais preocupante em regiões 

como a do semiárido nordestino, onde os rios tendem a ser intermitentes e com fluxo de água 

reduzido durante a maior parte do ano.

CONSIDERAÇÕES FINAIS

Podemos concluir que todas as regiões da bacia hidrográfica do rio Apodi-Mossoró (alto curso, 

médio curso superior, médio curso inferior e baixo curso), estão submetidos a algum tipo de 

degradação ambiental, tanto em trechos da zona rural quanto da zona urbana. Ressaltamos 

que embora a estrutura física (fator avaliado pelo PAR) seja elemento-chave para a avaliação 

dos recursos hídricos, os índices de qualidade de água proporcionam um suporte complemen-

tar para o diagnóstico do estado da bacia hidrográfica. Além disso, sempre que possível é impor-

tante analisar individualmente cada variável, no intuito de se obter informações mais específi-

cas sobre o que de fato pode estar contribuindo para a degradação dos ambientes aquáticos e do 

seu entorno. Neste contexto, a análise estatística multivariada pode ser associada aos índices 

de qualidade de água e aos protocolos de avaliação rápida, auxiliando na interpretação indivi-

dualizada das variáveis ambientais. As informações apresentadas neste capítulo podem auxi-

liar os órgãos ambientais, a Secretaria de Recursos Hídricos e o Comitê de Bacia a gerenciarem 

adequadamente os recursos hídricos da BHAM.
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6
CONCENTRAÇÕES DE METAIS  

NAS ÁGUAS SUPERFICIAIS DA  

BACIA HIDROGRÁFICA DO RIO  

APODI-MOSSORÓ

Camila Tâmires Alves Oliveira 

Antonio Fernando Monteiro Camargo

INTRODUÇÃO

A poluição dos sistemas fluviais é um dos principais problemas ambientais enfrentados atual-

mente. A poluição por metais em ambientes aquáticos tem recebido grande atenção devido 

à incapacidade dos metais serem destruídos biologicamente, persistindo no ambiente por lon-

gos períodos de tempo. Além disso, os metais podem ser bioacumulados e biomagnificados 

pelos organismos vivos (ZHANG et al., 2016; LU et al., 2017), causando danos irreversíveis 

à saúde humana (CHOWDHURY et al., 2016).

A presença de metais ocorre naturalmente nos sistemas aquáticos, entretanto, os níveis des-

ses contaminantes vêm aumentando ao longo dos anos em decorrência das atividades antrópicas 
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(MACHADO et al., 2016). Portanto, os metais em rios podem ter origem a partir de processos 

naturais, como intemperismo de rochas e solos antrópicos resultantes de resíduos industriais 

e domésticos, deposição atmosférica, resíduos provenientes da pecuária e das atividades agríco-

las (REZA; SINGH, 2010). Desse modo, os níveis de contaminação e a distribuição de metais 

nos sistemas fluviais são influenciados pelos tipos de fontes e pela distribuição espacial dos ele-

mentos metálicos (YIN et al., 2016; ISLAM et al., 2018). Por isso, ao analisar a contaminação 

por metais das águas nos ecossistemas aquáticos é necessário também avaliar quais são as 

possíveis fontes desses contaminantes metálicos (TIWARI et al., 2015; TIWARI et al., 2016).

O principal motivo para avaliar a contaminação dos sistemas aquáticos por metais são os 

prejuízos que esses elementos podem causar à saúde humana, como efeitos carcinogênicos 

(TCHOUNWOU et al., 2012), náuseas, comprometimento do sistema nervoso e desregu-

lação endócrina (JAISHANKAR et al., 2014). Além disso, podem implicar em incapacida-

des intelectuais, problemas comportamentais, perda auditiva, dificuldades na aprendizagem 

e perda das funções visuais e motoras (SARKAR, 2009). A exposição dos seres humanos 

aos metais presentes na água pode ocorrer através do seu consumo direto ou através da bioa-

cumulação de metais em fontes alimentares humanas (BABY et al., 2010; FAZIO et al., 2014; 

KRISHNAMURTI et al., 2015). Nesse caso, o ser humano fica exposto a altos níveis de metais 

pelo consumo de organismos aquáticos, como peixes, camarões e vegetais cultivados nas águas 

poluídas (JIANG et al., 2016; ANTONIADIS et al., 2017; EZEMONYE et al., 2019). Além disso, 

a concentração de metais pode afetar a biota aquática eliminando organismos mais sensíveis 

e beneficiando organismos resistentes (ALI; KHAN; SAJAD, 2013; FATHALLAH et al., 2013; 

GAMAIN et al., 2016; GAUTAM; ADHIKARI, 2018), o que altera a estrutura das comuni-

dades e pode levar à perda de biodiversidade. Neste capítulo nós avaliamos as concentrações 

dos metais cobre, zinco, ferro, manganês, cádmio, níquel, cromo e chumbo na água superficial 

do rio Apodi-Mossoró. Nosso objetivo foi verificar os níveis de contaminação da água por metais 

e relacionar as concentrações desses contaminantes com o uso e a ocupação da bacia hidrográfica.

MATERIAL E MÉTODOS

Realizamos amostragens de água superficial em 14 locais (Figura 1) da bacia hidrográfica do rio 

Apodi-Mossoró–RN (BHAM) em outubro de 2017, que corresponde à estação seca. O local 

1 está situado próximo à parte superior da bacia e envolto por uma área urbanizada consti-

tuída por domicílios, lojas, oficinas, postos de combustíveis e indústrias, além de apresentar 

tráfego constante de veículos. Nessa área, o solo também é utilizado para a agricultura e para 

a criação de rebanhos, composta por caprinos, suínos e bovinos. Caracteriza-se ainda por pos-

suir áreas sem vegetação e por pequenas porções de Caatinga. Os locais 2 e 3 estão localizados 

Figura 1 – Locais de amostragem na bacia hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró
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na parte média superior da bacia. Essas áreas apresentam diferenças quanto ao uso e ocupa-

ção do solo, tendo em vista que, nas proximidades do local 2, existem áreas agrícolas, pequenas 

porções de terras destinadas para a criação de rebanhos e áreas com solo exposto. Entretanto, 

ainda possui ampla cobertura vegetal constituída por espécies típicas da Caatinga. As proxi-

midades da área do local 3 possui área urbanizada, pouca vegetação, áreas extensas utilizadas 

para agricultura e criação de rebanhos de variados tipos. Os locais 4 a 13 estão situados na parte 

média inferior da bacia. Nas proximidades dos locais 4 a 12, o uso e ocupação do solo é carac-

terizado por extensas áreas urbanizadas e por criação de rebanhos. Nas proximidades do local 

13, existe solo exposto, criação de rebanhos e uma estação petrolífera, além de áreas utilizadas 

para a aquicultura. O local 14 está localizado na parte inferior da bacia, correspondendo a um 

trecho estuarino, que apresenta áreas urbanizadas, pequenas criações de rebanhos, indústrias 

salineiras e estação petrolífera.

Para a determinação das concentrações de metais, foram coletados 150 ml de água em cada 

local de amostragem, sendo armazenadas em garrafas de vidro, previamente esterilizadas e lava-

das com ácido nítrico (HNO3) para evitar contaminação, tendo sido adicionados 2 ml de HNO3 

às amostras de água coletadas. As concentrações dos metais cobre (Cu), ferro (Fe), manga-

nês (Mn), zinco (Zn), níquel (Ni), cromo (Cr), chumbo (Pb) e cádmio (Cd) foram realizadas 

com auxílio de um espectrôfotometro de absorção atômica, marca Varian, modelo AA240FS, 

no Laboratório de Solos, Água e Plantas (LASAP), da Universidade Federal Rural do Semiárido 

(MACHADO et al., 2016). Portanto, os metais em rios podem ter origem a partir de processos 

naturais, como intemperismo de rochas e solos antrópicos resultantes de resíduos industriais 

e domésticos, deposição atmosférica, resíduos provenientes da pecuária e das atividades agríco-

las (REZA; SINGH, 2010). Desse modo, os níveis de contaminação e a distribuição de metais 

nos sistemas fluviais são influenciados pelos tipos de fontes e pela distribuição espacial dos ele-

mentos metálicos (YIN et al., 2016; ISLAM et al., 2018). Por isso, ao analisar a contaminação 

por metais das águas nos ecossistemas aquáticos é necessário também avaliar quais são as 

possíveis fontes desses contaminantes metálicos (TIWARI et al., 2015; TIWARI et al., 2016).

O principal motivo para avaliar a contaminação dos sistemas aquáticos por metais são os 

prejuízos que esses elementos podem causar à saúde humana, como efeitos carcinogênicos 

(TCHOUNWOU et al., 2012), náuseas, comprometimento do sistema nervoso e desregu-

lação endócrina (JAISHANKAR et al., 2014). Além disso, podem implicar em incapacida-

des intelectuais, problemas comportamentais, perda auditiva, dificuldades na aprendizagem 

e perda das funções visuais e motoras (SARKAR, 2009). A exposição dos seres humanos 

aos metais presentes na água pode ocorrer através do seu consumo direto ou através da bioa-

cumulação de metais em fontes alimentares humanas (BABY et al., 2010; FAZIO et al., 2014; 

KRISHNAMURTI et al., 2015). Nesse caso, o ser humano fica exposto a altos níveis de metais 

pelo consumo de organismos aquáticos, como peixes, camarões e vegetais cultivados nas águas 

poluídas (JIANG et al., 2016; ANTONIADIS et al., 2017; EZEMONYE et al., 2019). Além disso, 

a concentração de metais pode afetar a biota aquática eliminando organismos mais sensíveis 

e beneficiando organismos resistentes (ALI; KHAN; SAJAD, 2013; FATHALLAH et al., 2013; 

GAMAIN et al., 2016; GAUTAM; ADHIKARI, 2018), o que altera a estrutura das comuni-

dades e pode levar à perda de biodiversidade. Neste capítulo nós avaliamos as concentrações 

dos metais cobre, zinco, ferro, manganês, cádmio, níquel, cromo e chumbo na água superficial 

do rio Apodi-Mossoró. Nosso objetivo foi verificar os níveis de contaminação da água por metais 

e relacionar as concentrações desses contaminantes com o uso e a ocupação da bacia hidrográfica.

MATERIAL E MÉTODOS

Realizamos amostragens de água superficial em 14 locais (Figura 1) da bacia hidrográfica do rio 

Apodi-Mossoró–RN (BHAM) em outubro de 2017, que corresponde à estação seca. O local 

1 está situado próximo à parte superior da bacia e envolto por uma área urbanizada consti-

tuída por domicílios, lojas, oficinas, postos de combustíveis e indústrias, além de apresentar 

tráfego constante de veículos. Nessa área, o solo também é utilizado para a agricultura e para 

a criação de rebanhos, composta por caprinos, suínos e bovinos. Caracteriza-se ainda por pos-

suir áreas sem vegetação e por pequenas porções de Caatinga. Os locais 2 e 3 estão localizados 

Figura 1 – Locais de amostragem na bacia hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró
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(UFERSA). A análise laboratorial foi baseada no método 3015a (Element, 2007) e dispensou 

a filtração prévia das amostras.

RESULTADOS

As concentrações médias de metais encontradas nas águas superficiais do rio Apodi-Mossoró 

podem ser observadas na Figura 2. O metal com maior concentração média foi o ferro (0,70 

mg.L-1), enquanto os menores valores encontrados foram de Cd com concentração média 

de 0,02 mg.L-1. As concentrações de contaminantes metálicos nas águas superficiais decres-

ceram na seguinte ordem: Fe>Ni>Pb>Mn=Zn>Cr>Cu>Cd.

Figura 2 – Concentrações médias de metais, de todos os locais de coleta nas águas superficiais 

(mg.L-1) da Bacia Hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró

As concentrações de metais na água da BHAM, por locais de amostragem, podem ser visua-

lizadas na Figura 3. A concentração de Cu foi maior no local 14 com 0,07 mg.L-1, enquanto 

os menores valores ocorreram nos locais 2, 9 e 13 com 0,01 mg.L-1. Para o Zn, a maior concentra-

ção ocorreu no local 13 com 0,12 mg.L-1, e a menor no local 1 com 0,02 mg.L-1. O valor mais ele-

vado de Mn ocorreu no local 6 com 0,24 mg.L-1, enquanto as menores concentrações foram 

obtidas nos locais 2, 10, 11 e 12 com 0,03 mg.L-1. O Fe apresentou concentrações mais elevadas 

no local 4 com 1,39 mg.L-1, enquanto a menor ocorreu no local 2 com 0,05 mg.L-1. A quantida-

de de Ni foi maior no local 11 com 2,22 mg.L-1, e menor no local 10 com 0,06 mg.L-1. Os maio-

res valores de Cr ocorreram nos locais 12 e 14 com 0,09 mg.L-1 e o menor no local 13 com 0,01 

mg.L-1. Para Cd as maiores concentrações foram observadas nos locais 8 e 14 com 0,03 mg.L-1, 
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e a menor foi obtida no local 13 com 0,004 mg.L-1. A maior concentração de Pb ocorreu no local 

14 com 0,47 mg.L-1, enquanto a menor foi observada no local 9 com 0,14 mg.L-1.

Figura 3 – Concentrações de metais nas águas superficiais (mg.L-1) da Bacia Hidrográfica do Rio 

Apodi-Mossoró por locais de amostragem
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As concentrações dos metais Ni e Pb, foram os responsáveis pelo enquadramento dos locais 

de 1 a 13 na classe 4 para água doce e do local 14 na classe 3 para água salina, segundo a Resolução 

CONAMA nº 357/2005. As concentrações de Zn e Mn nos locais de 1 a 13 estavam abaixo 

do limite estabelecido pela resolução CONAMA nº 357/2005 para água doce, classes 2 e 3, res-

pectivamente. O local 14, por sua vez, apresentou concentrações de Zn e Mn abaixo do limite 

da classe 1 de águas salinas. Os locais 1, 2, 3, 10, 11 e 13 apresentaram concentrações de Cr abai-

xo do limite para a água doce classe 3 e os locais 1, 3, 6, 9, 10, 11, 12 e 13 apresentaram concentra-

ções de Cd inferiores ao limite admitido para água doce classe 3, enquanto no local 14 os valo-

res de Cr e Cd não ultrapassaram os limites admitidos para a classe 2 referentes à água salina. 

Não foi possível verificar a adequação das concentrações de Fe e Cu nos locais amostrados, 

uma vez que a Resolução CONAMA nº 357/2005 não possui valores estabelecidos para as for-

mas totais desses metais. Os limites das concentrações de metais na água doce e na água sali-

na podem ser observadas na Tabela 1.

Tabela 1 – Limites das concentrações de metais na água (mg.L-1) estabelecidas pela Resolução 

CONAMA (Conselho Nacional do Meio Ambiente) nº 357/2005 para água doce e água salina

DISCUSSÃO

As concentrações médias de Fe foram as mais elevadas, pois esse elemento é um dos mais abun-

dantes na crosta terrestre dentre os metais analisados, além de possuir diversas fontes antrópi-

cas, como a deposição atmosférica e efluentes domésticos e urbanos (LONGHINI; SÁ-NETO, 

2018) que são lançados no sistema fluvial. O elemento metálico Cd apresentou as menores con-

centrações médias, provavelmente porque esse metal não é abundante na crosta terrestre, estan-

do a sua presença no ecossistema aquático mais relacionada a fontes antrópicas como indús-

tria metalúrgica, pigmentos de tinta, fertilizantes e resíduos domésticos alimentares (BILAL 

et al., 2018).

Metais
Classe 2

(água doce)

Classe 3

(água doce)

Classe 1

(água salina)

Classe 2

(água salina)

Zn 0,18 5 0,09 0,12

Mn 0,1 0,5 0,1 -

Ni 0,025 0,025 0,025 0,074

Cr 0,05 0,05 0,05 1,1

Cd 0,001 0,01 0,005 0,04

Pb 0,01 0,033 0,01 0,21
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As menores concentrações de Cu, Mn e Fe no local 2, localizado na parte média superior 

da bacia, provavelmente se devem à ausência de centros urbanos no local e a ausência de lan-

çamento de efluentes domésticos, industriais e urbanos. No entanto, observamos concentra-

ções elevadas de Cd e Pb que podem estar associadas às atividades agrícolas realizadas próxi-

mas ao local. Atividades agrícolas e o uso de herbicidas são fontes desses metais (CHEN et al., 

2012; HUANG et al., 2018). Observamos as maiores concentrações de Cu, Cr, Cd e Pb no local 

14. Esse local, situado em um trecho estuarino próximo à foz da bacia, possui tráfego constan-

te de embarcações, o que pode ser responsável pela introdução desses metais no ecossistema 

aquático. Outros fatores que podem afetar diretamente as concentrações de metais nas águas 

superficiais estuarinas, são a condutividade elétrica e a salinidade (GARNIER; CIFFROY; 

BENYAHYA, 2006; PENG et al., 2009; DRAPEAU et al., 2017). O local 14 possui caracterís-

ticas típicas de estuários, como salinidade e condutividade elétrica elevadas. Desse modo, essas 

variáveis possivelmente contribuíram para as concentrações mais altas de metais nesse local.

As concentrações de Pb foram elevadas em todos os locais amostrados, indicando que esse 

contaminante pode ter diversas origens. No local 1, situado na parte superior da bacia, as prin-

cipais fontes de Pb foram provavelmente os efluentes domésticos, agrícolas e urbanos, princi-

palmente resíduos de oficinas e de estradas. Enquanto nos locais 2 e 3, ambos situados na parte 

média superior da bacia, a origem pode ter sido a partir da agricultura desenvolvida nas pro-

ximidades das áreas. Chetty e Pillay (2019) ao avaliarem o impacto das atividades agrícolas 

e antropogênicas sobre a precipitação e o transporte de metais   na água de dois rios na África 

do Sul, identificaram que ambas as atividades são fontes de metais para os sistemas fluviais, 

apesar das atividades antropogênicas contribuírem mais significativamente para a deposição 

de elementos metálicos.

Os locais 4 a 12, localizados na parte média inferior da bacia, são altamente urbanizados. 

Assim o Pb proveniente de efluentes domésticos, industriais e urbanos, como resíduos de ofi-

cinas, pó de estrada, resíduos de combustíveis provenientes tanto dos postos de abastecimen-

tos de veículos, como da queima de combustíveis fósseis que são introduzidos nos corpos 

de água. De fato, vários estudos apontam sobre a origem de diversos metais a partir de efluen-

tes urbanos e industriais (ADAMIEC et al., 2016; BELKHIRI et al., 2017) e também domés-

ticos (SREEKANTH et al., 2015).

As concentrações de Ni não ultrapassaram o valor de 0,52 mg.L-1, sendo constantes 

nos locais de amostragem ao longo da bacia, exceto no local 11 que apresentou uma concen-

tração de 2,22 mg.L-1. Esse resultado está relacionado provavelmente à existência de uma fonte 

desse metal no local. O níquel é utilizado para reforçar o aço, desse modo, engrenagens, eixos 

e peças dos motores de veículos são frequentemente feitos de aço reforçado com níquel, além de 

ser usado na produção de aço inoxidável e de ser um constituinte de muitas baterias (ISLAM 
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et al., 2018). Dessa forma, esse metal pode ser proveniente das oficinas de veículos existentes 

próximas ao local. Segundo Khan e Saifullah (2016), efluentes de fábricas de mármores con-

têm muitos metais, e, de fato, nas proximidades do local 11, existem marmorarias que podem 

contribuir para valores elevados de Ni na água.

As menores concentrações de Zn foram observadas nos locais menos urbanizados, como os 

locais 1 e 3, e com ausência de centros urbanos, como no local 2. Entretanto, nos locais 4 a 14, 

que são muito urbanizados, os valores de Zn foram mais elevados, destacando-se o local 13, 

com as maiores concentrações. Como nesa área há extração de petróleo em terra, essa ativida-

de pode ser a principal fonte de Zn. Soma-se a isso, a deposição do metal através de efluen-

tes provenientes dos centros urbanos. De fato, estudos apontam que a exploração petrolífe-

ra pode contribuir para a deposição de metais nos ecossistemas fluviais (LACERDA et al., 

2013). Em relação às concentrações de Mn nas águas superficiais do rio, com exceção do local 

6, que apresentou a concentração de 0,24 mg.L-1, os demais locais não ultrapassaram o valor 

de 0,12 mg.L-1 de Mn. No local 6 existe uma intensa circulação de veículos, o que resulta na quei-

ma de combustíveis fósseis e consequente liberação de Mn para o ar, com a posterior deposi-

ção do metal no sistema fluvial. Segundo De Vitre e Davison et al., (1993) o Mn pode ser prove-

niente de fontes naturais, como poeira das rochas e do solo e de fontes antropogênicas como a 

combustão de combustíveis fósseis.

Souza et al., (2016) realizaram um estudo sobre as concentrações de metais na água do Rio 

São Francisco, situado na região oeste dos estados de Pernambuco e da Bahia no Brasil. Durante 

o período seco, foram detectados os valores máximos dos metais Cd (0,02 mg.L-1), Ni (0,05 

mg.L-1) e Pb (0,006 mg.L-1) em uma área urbana industrializada. No nosso estudo, ao con-

siderarmos somente a água doce, os valores máximos dos metais Cd (0,03 mg.L-1), Ni (2,22 

mg.L-1) e Pb (0,47 mg.L-1) foram mais elevados em locais situados em área urbana que recebe 

diariamente efluentes industriais e domésticos. Esse resultado evidencia que, apesar do Rio 

São Francisco e do Rio Apodi-Mossoró estarem situados em uma região semiárida, o volu-

me e a vazão de ambos os rios, bem como o uso e a ocupação do entorno desses corpos hídri-

cos influenciam nas concentrações de contaminantes metálicos.

O enquadramento dos locais de coleta de água doce em classe 4 e de água salobra em classe 3, 

pela já citada Resolução CONAMA nº 357/2005, demonstra que a bacia do rio Apodi-Mossoró 

tem uma qualidade de água ruim, considerando que as classes estabelecidas pela Resolução variam 

entre classe especial e classes 1, 2, 3 e 4, no sentido de águas mais puras para impuras. Apesar 

desse enquadramento, não foi possível observar um padrão de distribuição espacial dos metais 

estudados. Isso provavelmente ocorreu devido as fontes dos metais analisados serem diferen-

tes na maioria dos locais amostrados, e também pela quantidade dessas fontes. Além disso, 

cada local de amostragem tem características particulares, que influenciam nas concentrações 
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de metais na coluna de água, como a textura do sedimento, pH da água e do sedimento, quantida-

de de matéria orgânica presente nos sistemas fluviais, correnteza da água, vegetação do entorno 

do corpo hídrico e tamanho do rio. Vários estudos demonstram que as condições físicas e quí-

micas do sistema fluvial influenciam na distribuição de metais na água (CHEN et al., 2017; 

DRAPEAU et al., 2017; XU et al., 2017).

Águas enquadradas na classe 4 para água doce e na classe 3 para água salina, podem ser uti-

lizadas somente para a navegação ou para fins de harmonia paisagística. Entretanto, a popula-

ção local utiliza a água para a recreação de contato primário e secundário e para a aquicultura 

e atividades de pesca, demonstrando que essa mesma população está em contato direto com a 

água contaminada com os metais Cr, Cd e, principalmente por Pb e Ni, ou em contato indire-

to, uma vez que esses metais podem ser incorporados na cadeia trófica e, através da alimen-

tação, causar danos à saúde dos seres humanos. Os efeitos tóxicos causados pelo Pb em seres 

vivos podem afetar o sistema nervoso, o sistema reprodutor masculino e o sistema imuno-

lógico (PANT et al., 2014; MANCUSO et al., 2018). Os prejuízos à saúde humana provoca-

dos pela concentração elevada de Ni estão relacionados a problemas renais, cardiovasculares, 

reprodutivos e imunológicos (DENKHAUS; SALNIKOW, 2002). A contaminação por Cd 

pode desencadear irritação gastrintestinal, irritação pulmonar, câncer e problemas nos rins, 

fígado e ossos (DURUIBE et al., 2007). Por sua vez, a ingestão por humanos de água ou ali-

mentos contaminados por Cr pode causar úlceras cancerígenas, gastrites, infertilidade mascu-

lina e anemia (KARRI et al., 2018).

CONSIDERAÇÕES FINAIS

As águas superficiais do rio Apodi-Mossoró estão contaminadas com os metais Ni e Pb, e em 

alguns trechos com Cd e Cr. O uso e ocupação do solo da bacia hidrográfica possivelmente con-

tribuiu para a contaminação do sistema fluvial, tendo em vista que nas proximidades dos locais 

com maiores concentrações de metais, existem atividades antrópicas sendo desenvolvidas, 

que são fontes de metais, como exploração de petróleo, criação de rebanhos, atividades agríco-

las e industriais, além de estarem situadas em áreas urbanizadas, sob a influência de tráfego 

de veículos e consequente deposição atmosférica de metais no rio.
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INTRODUÇÃO

As análises químicas são importantes para avaliação do impacto de substâncias tóxicas em siste-

mas aquáticos, porém, insuficientes e limitadas para a compreensão das interações entre o meio 

e a biota e para a estimativa de efeitos na estrutura e funções ecológicas (ESPÍNDOLA et al., 

2003), sendo que somente os sistemas biológicos (organismos ou parte deles) podem detectar 

os efeitos tóxicos das substâncias.

As técnicas biológicas empregadas atualmente na avaliação da qualidade da água, utilizam 

bioindicadores em duas distintas abordagens: aquela associada aos níveis superiores de orga-

nização biológica (populações, comunidades e ecossistemas), como por exemplo, diversidade, 
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riqueza de espécies, densidade de organismos; e/ou aquela associada a alterações em níveis indi-

viduais de organização biológica (comportamento, crescimento, reprodução, alterações fisioló-

gicas, bioquímicas, genéticas, histológicas, integração da membrana celular, transporte de íons, 

alterações enzimáticas, etc) (ARIAS et al., 2007). Em ambas as abordagens, os efeitos tóxicos 

sobre os organismos aquáticos estão associados ao nível de exposição aos xenobióticos (con-

centração e tempo) e, quanto maior for esse nível, maiores serão as chances dos mesmos atin-

girem os níveis superiores de organização biológica.

Em níveis inferiores de organização biológica, os efeitos ocorrem mais rapidamente e a 

especificidade das respostas é mais facilmente compreendida. Além disso, os efeitos detecta-

dos nesses níveis podem ser utilizados para traçar estratégias de controle da poluição, visando 

prevenir os impactos nos níveis superiores de organização biológica, os quais podem ser irre-

versíveis (extinção de espécies, por exemplo). Dessa forma, abordagens que utilizam de forma 

integrada bioindicadores em diferentes níveis de organização biológica, são mais confiáveis 

e eficazes na determinação do grau de impacto a que um determinado ecossistema está sujei-

to (ARIAS et al., 2007).

Diversos estudos recentes vêm mostrando a importância da abordagem integrada na ava-

liação da qualidade da água e dos sedimentos para o diagnóstico e o controle da poluição 

(TALLINI et al., 2012 ; CHAGAS, 2015 ; ROGERO, 2019). Diante do exposto, o presente 

capítulo teve como objetivo avaliar a probabilidade de ocorrências de efeitos adversos inerente 

à poluição da Bacia Hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró (BHAM), por meio de uma aborda-

gem integrada das análises química e ecotoxicológica, fornecendo faixas de qualidade ambien-

tal em diferentes trechos do rio.

MATERIAL E MÉTODOS

Pontos de amostragem na bacia hidrográfica do rio Apodi-Mossoró

As amostragens no rio Apodi-Mossoró, para os estudos ecotoxicológicos aqui relatados, foram 

realizadas semestralmente entre dezembro de 2015 e abril de 2017, englobando períodos secos 

e chuvosos. Durante o estudo, as amostras de água superficial e de sedimento foram coletadas 

em seis pontos distribuídos ao longo do rio (Figura1), com características, a saber, na Tabela 1.
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Figura 1 – Mapa da BHAM, com destaque para os pontos de amostragem

Fonte: Adaptado de Secretaria de Meio Ambiente e dos Recursos Hídricos do Rio Grande do Norte 

(2018).

Tabela 1 – Pontos de amostragem no rio Apodi-Mossoró, com georreferenciamento, breve caracte-

rística física e potenciais fontes de poluição

Ponto de 

Amostragem

Localização 

Geográfica

Coordenadas 

geográficas
Descrição

P1

Apodi – RN 

(Ponte entre 

Caraúbas-RN e 

Apodi-RN)

5º 43’ 11’’ S

37º 45’ 35,20’’ W

Presença de atividades antrópi-

cas de pecuária e lazer. Margens 

erodidas, presença de pequena 

faixa de mata ciliar. Sedimento 

com granulometria grossa.

P2
Apodi – RN 

(Bico Torto)

5º 40’ 31,7’’ S

37º 46’ 32,6’’ W

Presença de atividades antrópi-

cas de pecuária e lazer, com des-

taque para travessia de pessoas, 

motocicletas e animais. Margens 

erodidas, presença de pequena 

faixa de mata ciliar. Sedimento 

com granulometria grossa.
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P3

Governador 

Dix-Sept 

Rosado–RN 

(Poço Feio)

3º 27’ 38,8’’ S

37º 31’ 25’’ W

Presença dos usos para pecuá-

ria, pesca e lazer. Margens ero-

didas e residências no entorno. 

Presença e incipiente mata ciliar. 

Sedimento com granulometria 

média.

P4

Mossoró–RN 

(Prainha/Bom 

Jesus)

5º 13’ 58,1’’ S

37º 22’ 1,7’’ W

Presença de atividades antró-

picas de agricultura, pecuária, 

extração de areia e lazer, com 

destaque para bombeamen-

to de água para abastecimen-

to. Área com moderado assorea-

mento das margens. Sedimento 

fino com elevado teor de silte e 

argila.

P5

Mossoró–RN 

(Barragem 

Genésio)

5º 13’ 9,4’’ S

37º 21’ 46,4’’ W

Atividades antrópicas de lazer 

e pesca, com destaque para alto 

grau de eutrofização das águas. 

Presença de restos de alimen-

tos e animais. Sedimento fino 

com alto teor de silte e argila. 

Ausência de mata ciliar.

P6

Mossoró – 

RN (Barragem 

Central)

5º 11’ 51,9’’ S

37º 20’ 14,1’’ W

Presença de atividades antrópi-

cas de lazer e pesca, com desta-

que para a presença de altíssi-

mo grau de eutrofização, grande 

quantidade de resíduos sólidos, 

despejos de esgotos. Ausência 

de mata ciliar. Sedimento não foi 

coletado devido ao difícil acesso.

Os pontos P1, P2 e P3 pertencem à área rural, enquanto os pontos P4, P5 e P6 localizavam-

-se na área urbana e, dessa forma, caracterizados por diferentes fontes de poluição. Os primei-

ramente citados apresentavam visualmente melhores condições de preservação, em relação 

aos pontos P4, P5 e P6, indicando possibilidade de um gradiente de poluição no sentido mon-

tante-jusante do rio.

Ensaios ecotoxicológicos

No estudo ecotoxicológico do rio Apodi-Mossoró, foram utilizados microcrustáceos de água 

doce, larvas de inseto e peixes como organismos-teste. Os microcrustáceos incluíram Daphnia 

similis e Ceriodaphnia dubia, pertencentes à Classe Crustacea, Ordem Cladocera e Família 
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Daphnidae. A larva de inseto da espécie Chironomus xanthus foi utilizada como organismo-tes-

te por fazer parte da comunidade de macroinvertebrados bentônicos e por participar da cadeia 

alimentar bêntica. A espécie é amplamente encontrada em sistemas aquáticos dulcícolas brasi-

leiros e pertence à Classe Insecta, Ordem Diptera e Família Chironomidae. As espécies de pei-

xes Danio rerio e Poecilia reticulata foram utilizadas em sua fase juvenil nos ensaios. A espécie 

Danio rerio pertence à Classe Actinopterygii, Ordem Cypriniformes, Família Cyprinidae. A espé-

cie Poecilia reticulata inclui-se na mesma Classe, porém, pertence à Ordem Cyprinodontiformes 

e Família Poeciliidae.

As amostras de água foram avaliadas utilizando as espécies zooplanctônicas e peixes, 

enquanto as amostras de sedimento, além destas, também foram avaliadas utilizando-se a espé-

cie bentônica. Previamente aos ensaios com as amostras do rio Apodi-Mossoró, todos os lotes 

de organismos-teste foram avaliados quanto à sua saúde fisiológica (testes de sensibilidade), 

com intuito de assegurar que os efeitos adversos encontrados fossem seguramente atribuídos 

somente às substâncias tóxicas presentes nas amostras e não devido a problemas relativos 

à saúde dos organismos.

As espécies zooplanctônicas Daphnia similis e Ceriodaphia dubia foram utilizadas para tes-

tes de toxicidade aguda e crônica, respectivamente; e larvas de díptero da espécie zoobentônica 

Chironomus xanthus para testes de toxicidade aguda. A manutenção e cultivo dos organismos, 

a realização dos testes de sensibilidade e ensaios ecotoxicológicos foram executados conforme 

a NBR 12713 para D. similis (ABNT, 2016); NBR13373 para C. dubia (ABNT, 2017) e confor-

me a metodologia adotada por Fonseca (1997) para C. xanthus.

Quanto aos peixes, foram realizados testes de toxicidade aguda e crônica parcial com juve-

nis, seguindo-se as recomendações da NBR 15088 (ABNT, 2011) e NBR 15499 (ABNT, 2016), 

respectivamente. Ao final do teste de toxicidade aguda (48 horas), foi avaliada a mortalidade 

dos organismos e também a presença de micronúcleos (genotoxicidade) em amostra de san-

gue periférico da veia caudal retirado dos organismos sobreviventes (Piancini, 2013). Ao final 

do teste de ecotoxicidade crônica parcial (7 dias), foi mensurada a sobrevivência e o crescimen-

to dos organismos e, aqueles sobreviventes, foram submetidos a estudos histológicos, visando 

avaliar a integridade dos tecidos branquiais e hepáticos. O tipo e estágio das alterações bran-

quiais foram baseados na classificação de Poleksic e Mitrovic-Tutundisic (1994). Para análi-

se do fígado, a intensidade das lesões seguiu classificação proposta por Bernet et al. (1999).

As alterações histopatológicas foram avaliadas semiquantitativamente, através do Cálculo 

do Valor Médio de Alteração (VMA), com base na incidência de lesões e pelo Cálculo do Índice 

de Alteração Histopatológica (IAH), segundo a severidade de cada lesão. O valor médio de IAH 

foi dividido em 5 categorias por Poleksic e Mitrovic- Tutundzic (1994): 0-10 = funcionamen-

to normal do tecido; 11-20 = danificação leve para moderada do tecido; 21-50 = modificação 
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moderada para severa do tecido; 51-100 = modificação severa do tecido; maior que 100 = danifi-

cação irreparável do tecido. Esse índice permitiu a comparação da severidade das lesões bran-

quiais e hepáticas entre os peixes coletados nos diferentes locais (SILVA, 2004).

Os valores médios de VMA e IAH foram comparados entre os pontos de amostragem, 

incluindo-se o controle por meio da análise estatística de Mann-Whitney (dados não paramé-

tricos). Foram consideradas diferenças significativas valores de p <0,05. Todos os procedi-

mentos realizados com os peixes foram aprovados pelo Comitê de Ética no Uso de Animais 

da Universidade Federal Rural do Semi-Árido (Protocolo nº 23091.008186/2015-63).

RESULTADOS

Ecotoxicidade da água

Em ensaios de curta duração, onde foi avaliada a imobilidade do zooplâncton e a mortalidade 

dos peixes, não foi encontrada toxicidade aguda em nenhum dos períodos avaliados. A maior 

porcentagem de imobilidade detectada em neonatas de D. similis foi de 20% no ponto P2, em abril 

de 2016, sendo esse valor não significativo em relação à imobilidade verificada nos indivíduos 

expostos no controle laboratorial (zero). Considerando os ensaios com os peixes, os valores 

máximos de mortalidade detectados foram de 5% nos pontos P2 e P4 para D. rerio e P. reticulata, 

respectivamente, sendo ambos não significativos em relação à mortalidade no controle (zero). 

Apesar desses resultados, foram detectados efeitos no material genético dos peixes. As Figuras 

2 e 3 resumem e ilustram os resultados do teste do micronúcleo realizado em indivíduos da espé-

cie D. rerio sobreviventes ao ensaio de toxicidade aguda. Conforme observou-se, a frequência 

relativa de micronúcleos apresentou aumento gradativo do ponto P1 em direção ao ponto P6, 

com valores mais elevados no período chuvoso (abril/2016) em relação ao período seco (dezem-

bro de 2015). Os valores estiveram entre 0,10% e 0,80%, em P1 e P6, respectivamente, apresen-

tando, este último, frequência relativa mais elevada que o controle positivo.

Os resultados dos ensaios de toxicidade crônica, realizados com C. dubia estão apresen-

tados nas Figuras 4 e 5, considerando os parâmetros biológicos sobrevivência e reprodução 

de neonatas, respectivamente. Quanto à sobrevivência, os efeitos mais severos foram encontra-

dos nos pontos inseridos na área urbana, P4 (40%), P5 (40%) e P6 (30%), com diferença sig-

nificativa em relação ao controle apenas no período de abril de 2016. Os efeitos na reprodução 

da espécie em cada ponto estão expressos como porcentagem de produção de neonatas em rela-

ção ao controle e, desta forma, quanto menor este valor, maior o efeito observado. Semelhante 

à sobrevivência, a porcentagem de neonatas produzidas foi significativamente menor nos pon-

tos acima citados, entretanto, além destes, as águas do P3 também foram tóxicas. Em escala 
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Figura 2 – Frequência relativa de micronúcleos em amostras de sangue periférico caudal de juvenis 

de D. rerio expostos em amostras de água do rio Apodi-Mossoró

Legenda: CN – Controle Negativo; CP: Controle Positivo.

Figura 3 – Células de D. rerio após exposição aguda (48h) à água do controle negativo (A); água do 

ponto P2 (B) em dez/2015; água do ponto P6 (C) em abr/2016 e controle positivo (D), destacando 

a presença de micronúcleos (setas) (Aumento de 100X)

temporal, em geral, os ensaios demonstraram que em abril de 2016 as amostras apresentaram 

maior toxicidade em relação ao período seco (dezembro de 2015). As amostras de água da maio-

ria dos pontos coletados em abril de 2016 causaram efeito crônico significativo para a espécie 

testada, com exceção apenas dos pontos P1 e P2. Os valores encontrados nos pontos P3, P4, P5 e 

P6 foram extremamente baixos, como 50%, 0%, 3% e 0%, respectivamente, em relação ao con-

trole, demonstrando a elevada toxicidade das águas. Em dezembro de 2015, apenas as águas 
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dos pontos P3 e P4 foram tóxicas, com valores cerca de 30% em relação à porcentagem de neona-

tas produzidas no controle. Os testes realizados com amostras coletadas em dezembro de 2016 

e abril de 2017 foram invalidados, pois não houve produção de neonatas no controle em núme-

ro suficiente para execução da análise estatística.

Figura 4 – Porcentagem de sobrevivência de C. dubia exposta em amostras de água do rio Apodi-

Mossoró em dezembro/2015 e abril/2016 (★diferença significativa; p<0,05, Fisher’s exact test)

Figura 5 – Porcentagem de neonatas de C. dubia exposta em amostras de água do rio Apodi-Mossoró 

em dezembro/2015 e abril/2016, em relação ao controle. (★ diferença significativa; p<0,05; Dunnett’s 

Test e Wilcoxon RanK Sum Teste, dezembro/2015 e abril/2016, respectivamente)

Quanto aos ensaios de toxicidade crônica parcial, realizados com os peixes, não foram 

encontrados efeitos significativos na sobrevivência de ambas as espécies em nenhuma amostra 
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de água, com porcentagens de sobrevivência acima de 80% em ambos os períodos. O cresci-

mento das espécies (comprimento e peso), não foi afetado significativamente em dezembro 

de 2015, entretanto, em abril de 2016, houve aumento significativo no peso dos indivíduos de D. 

rerio expostos nas amostras dos pontos P5 (0,1381±0,04 g) e P6 (0,1234±0,03 g) quando com-

parados com o controle (0,0917±0,02 g) (p=0,0002; p=0,0013, respectivamente). Quanto à P. 

reticulata, não foram encontrados efeitos significativos no crescimento. Já os estudos histopa-

tológicos em brânquias (Figura 6) e fígados (Figura 7), de peixes sobreviventes nos referidos 

ensaios, indicaram gradiente crescente de poluição do ponto P1 (menos poluído), em direção 

ao P6 (mais poluído), com efeitos mais severos nos pontos P4, P5 e P6.

As brânquias sofreram lesões de estágios I (hiperplasia de células epiteliais; deslocamen-

to do epitélio respiratório; fusão parcial de lamelas secundárias e presença de células clore-

to nas lamelas secundárias) e II (fusão completa de lamelas secundárias, congestão vascular 

e aneurismas), sendo as primeiras encontradas nos organismos expostos nos pontos P1, P2 e 

P3 e as de segundo estágio nos pontos P4, P5 e P6, as lesões de segundo estágio. Verificou-se 

ainda a maior sensibilidade da espécie P. reticulata frente a D. rerio, com lesões mais numerosas 

e acentuadas, apresentando, inclusive, efeitos mais severos já no ponto P3 (alterações de segun-

do estágio), enquanto para D. rerio, esses efeitos só foram observados a partir do ponto P4.

As lesões encontradas no fígado dos peixes foram principalmente de estágio II, sendo obser-

vadas em organismos expostos em amostras de água de todos os pontos coletados. Alterações 

mais severas, como as lesões de estágio III, foram observadas nos pontos P4, P5, P6, corro-

borando o gradiente de poluição detectado no estudo com as brânquias. Em geral, as lesões 

de estágio I e II foram as alterações nucleares, como núcleo na periferia da célula e degeneração 

nuclear, além de vacuolização citoplasmática e alterações arquitetônicas (desarranjo celular). 

Já as lesões de estágio III foram representadas principalmente pela necrose focal. Não houve 

um padrão temporal definido, entretanto, considerando ambas as espécies e períodos, obser-

vou-se que todos os organismos avaliados apresentaram alguma alteração tecidual.

A espécie P. reticulata apresentou-se mais sensível às alterações histopatológicas e, por essa 

razão, apenas para a mesma foi realizada avaliação semiquantitativa dos danos encontrados. 

Os valores VMA calculados para brânquias e fígado dos pontos avaliados variaram entre 1 e 2,2, 

sendo este último verificado em P4 no fígado de peixes expostos na amostra de abril de 2016. 

Em geral, observou-se que as os valores VMA nas brânquias foram mais elevados nos pontos 

do trecho urbano do ecossistema (P4 = 1,54 e P5 =2,00), entretanto, apenas P5 diferiu significa-

tivamente do controle e dos pontos inseridos na área rural P1, P2 e P3 (p<0,05). Apesar de ser 

observada tendência a valores mais elevados no período de dezembro/2015, não foi encontrada 

diferença significativa entre os períodos e demais amostras nas brânquias (Figura 9).
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Figura 6 – Cortes longitudinais ao filamento branquial de D. rerio exposto em amostras de água 

do rio Apodi-Mossoró. (A) Controle em dez/2015 (A); (B) P2 em dez/2015; (C) P6 em dez/2015 (D) 

P6 em abr/2016. O controle apresentou disposição normal das lamelas secundárias (LS) ao longo 

do filamento branquial primário (FB), com epitélio estratificado do filamento branquial normal 

(seta preta) e espaços interlamelares bem definidos (x preto); eritrócitos (ER). Demais pontos apre-

sentados: presença de hiperplasia (seta verde) e deslocamento do epitélio das lamelas secundárias 

(seta amarela), fusão parcial de lamelas secundárias (x vermelho) aneurisma lamelar (AN) e fusão 

total de lamelas secundárias (FT) (Aumento de 100x)

Figura 7–Tecido hepático de P. reticulata exposto em amostras de água do rio Apodi-Mossoró. (A) 

Controle, apresentando morfologia normal com capilares sinusóides (S); Hepatócitos arredonda-

dos (H); núcleos centralizados (N) e arranjo normal dos cordões hepáticos. (B) P1 em dez/2015; 

(C) P5 em abr/2016 ; (D) P6 em abr/2016. Alterações arquitetônicas e estruturais (□); Alterações 

nucleares (#), Alterações plasmáticas (O); vacuolização (*); Laterização do núcleo (seta); Necrose 

Focal (NF)
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Quanto ao fígado, os valores VMA foram elevados para todos os pontos, não sendo encon-

trada divergência entre pontos localizados nas áreas rural e urbana, tampouco diferenças signifi-

cativas entre o controle e os pontos amostrados. Observaram-se valores mais elevados em época 

de chuva (abril de 2016), com valores significativos em relação ao controle para todos os pontos 

(Figura 8). Os pontos P4 e P5 foram significativos em ambos os períodos. Os resultados encon-

trados para o fígado demonstraram sua maior sensibilidade na detecção de efeitos em relação 

às brânquias, uma vez que os valores VMA foram mais elevados em todos os pontos coletados.

Figura 8 – Valores Médios de Alteração (VMA) calculados para brânquias e fígado de P. reticulata 

expostos de amostras de água do rio Apodi-Mossoró. Significativo (p<0,05) em relação ao controle 

segundo teste de Mann-Whitney

Os IAH nas brânquias e no fígado foram elevados para a maioria dos pontos estudados, 

com valores acima de 100, mostrando que a danificação dos tecidos pode ser considerada irre-

parável (Tabela 2). Valores mais elevados foram encontrados nos pontos P4, P5 e P6, chegan-

do a 2806 neste último, quando o fígado foi avaliado.

Tabela 2 – Índices de alterações histopatológicas (IAH) em brânquias e fígado de P. reticula-

ta expostos em amostras de água do rio Apodi-Mossoró. Destaque em cinza: danos irreparáveis 

aos tecidos
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Ecotoxicidade do sedimento

Os resultados obtidos mostraram que houve toxicidade aguda apenas para a espécie zooplanctô-

nica Daphnia similis, sendo esta identificada nos sedimentos dos pontos P1 (dez/15 e abr/2016) 

e P4 (dez/2015 e dez/2016), ocorrendo 70% e 60% de mortalidade em P1 e 40% e 25% em P4, 

respectivamente (Figura 9). Tanto para a espécie zoobentônica Chironomus xanthus, quanto 

para os peixes (Danio rerio e Poecilia reticulata) não foi encontrado efeito letal.

Figura 9 – Testes de ecotoxicidade aguda com amostras de sedimento do rio Apodi-Mossoró, uti-

lizando D. similis como organismo-teste.★Efeito significativo (p<0,05) se comparado ao controle 

(Teste t)

Na avaliação da ecotoxicidade crônica com C. dubia, os resultados demonstram efeito signi-

ficativo na sobrevivência e na reprodução da espécie em todos os pontos de amostragem em ao 

menos um período avaliado (Figuras 10 e 11). Quanto à sobrevivência, os efeitos mais seve-

ros, onde nenhum organismo sobreviveu, foram em organismos expostos nos pontos P1 (abril 

de 2016), P4 (abril de 2016) e P5 (abril de 2017) (Figura 10). Os efeitos na reprodução, expres-

sos como neonatos produzidos em relação ao controle, foram ainda mais preocupantes, uma vez 

que todos os pontos coletados em todas as campanhas de amostragem apresentaram efeito tóxi-

co significativo, com número de neonatos produzidos abaixo de 60% em relação ao controle 

(Figura 11). Não foi possível identificar um padrão espacial em relação aos resultados com a refe-

rida espécie, entretanto, os efeitos pareceram mais severos na exposição aos sedimentos cole-

tados em abril de 2016. Em peixes, não foi observada toxicidade crônica parcial significativa, 

quando os parâmetros sobrevivência e crescimento foram analisados, entretanto, os tecidos bran-

quiais e hepáticos foram alvos dos contaminantes dos sedimentos. Corroborando os resultados 
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encontrados nas amostras de água, os peixes expostos nos sedimentos do rio Apodi-Mossoró 

apresentaram alterações branquiais e hepáticas mais numerosas, extensas e severas nos pontos 

P3, P4 e P5. As lesões branquiais de estágio I foram: hiperplasia de células epiteliais; desloca-

mento do epitélio respiratório; fusão parcial de lamelas secundárias e presença de células clo-

reto nas lamelas secundárias, enquanto as lesões de estágio II foram fusão completa de lame-

las secundárias, congestão vascular e aneurismas.

Figura 10 – Teste de ecotoxicidade crônica com amostras de sedimento do rio Apodi-Mossoró, 

utilizando a espécie C. dubia. (★ diferença significativa em relação ao controle; p<0,05, 

Fisher’s exact test)

Figura 11 – Teste de ecotoxicidade crônica com amostras de sedimento do rio Apodi-Mossoró 

utilizando a espécie C. dubia. (★ diferença significativa em relação ao controle; p<0,05, Steel 

Many One; Dunnett’s Test)
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Considerando o tecido hepático, assim como nos estudos com água, as lesões encontradas 

foram de estágios I e II (observadas em todos os pontos), tendo-se encontrado também alte-

rações mais severas, como as lesões de estágio III (observadas nos pontos P4 e P5). Em geral, 

as lesões de estágio I e II foram as de alterações nucleares, como núcleo na periferia da célula 

e degeneração nuclear, respectivamente, além de vacuolização citoplasmática e alterações arqui-

tetônicas (desarranjo celular). Já as lesões de estagio III foram representadas pela necrose focal. 

Os resultados demonstraram que o tecido hepático foi mais sensível, uma vez que as lesões 

foram mais severas a partir do ponto P2, enquanto para as brânquias, as lesões mais graves 

foram detectadas a partir de P3. Os valores VMA concordam com a afirmativa, sendo encon-

trados valores entre 1 (P1) e 1,33 (P4) para as brânquias e entre 1 (P1) e 2,14 (P2) para os fígados. 

VMA elevado também foi encontrado em P3 (2,12). Entretanto, todos os pontos apresentaram 

valores significativamente maiores em relação ao controle, segundo o teste de Mann-Whitney 

(p<0,05). Assim como verificado nas amostras de água, os índices de alteração histopatológi-

ca (IAH), nas brânquias e no fígado, estiveram acima de 100 para todos os pontos, com exce-

ção de P1 em brânquias, mostrando que a danificação dos tecidos pode ser considerada irrepa-

rável. Valores mais elevados foram encontrados nos pontos P2, P3 e P4, chegando a 1700 em P3, 

quando o fígado foi avaliado.

Avaliação Integrada da Água e do Sedimento

A avaliação da qualidade da água e do sedimento do rio Apodi-Mossoró foi realizada no pre-

sente estudo utilizando-se cinco espécies pertencentes a três diferentes níveis tróficos, contem-

plando o bentos, o plâncton e o nécton do ambiente aquático. Os cinco parâmetros biológicos 

utilizados para a caracterização do presente ecossistema foram integrados aos dados físicos 

e químicos (metais), não apresentados no presente capítulo, gerando uma classificação quan-

to ao grau de impacto do ambiente, aqui chamada de faixas de qualidade ambiental. Essa inte-

gração foi realizada adaptando-se um estudo realizado por Tallini et al. (2012) para avaliação 

de risco ecológico no Rio Jacuí (São Jerônimo–RS), onde os autores atribuíram diferentes fai-

xas de qualidade ambiental, de acordo com os critérios químico, ecotoxicológico e biológico.

A Tabela 3 mostra, resumidamente, os critérios utilizados para integração dos resultados 

no presente estudo. As variáveis respostas (os efeitos ecotoxicológicos, histológicos e genotó-

xicos) foram consideradas de maior peso em relação às análises químicas, uma vez que detec-

tado um efeito por um organismo-teste, certamente existe uma condição de estresse, seja por 

meio do efeito de uma substância química ou a mistura delas. Partindo-se do princípio de pre-

venção, as piores faixas obtidas em cada critério foram consideradas prioritárias para a classi-

ficação de cada ponto avaliado, em cada campanha de amostragem.
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Tabela 3 – Critérios químicos (metais) e biológicos (ecotoxicológicos, histológicos e genotó-

xicos) para elaboração das faixas de qualidade ambiental nos pontos avaliados da bacia do rio 

Apodi-Mossoró

Parâmetro Critério
Faixas de qualidade ambiental

Ótima Alerta Crítica

Químico UT* UT < 0,5 0,5 < UT < 1,0 UT > 1,0

Ecotoxicológico**
Efeitos 

tóxicos

Não tóxico para 

todas as espécies
-

Tóxico (agudo 

ou crônico) para 

ao menos uma 

espécie

Histológico***

Severidade 

das lesões 

nas brân-

quias e no 

fígados

Ausência de 

lesões em ambos 

os órgãos de 

ambas as espécies

Lesões de grau 

I em brânquia 

ou fígado (em 

ao menos uma 

espécie)

Lesões de graus 

II e III em brân-

quia ou fígado 

(em ao menos 

uma espécie)

Genotóxico****
Presença de 

micronúcleo

Igual ao controle 

negativo
-

Acima do con-

trole negativo

Fonte: Adaptado de Tallini et al. (2012). *UT: Unidade tóxica, ou seja, a razão entre a concentração 

do metal e concentração da Resolução CONAMA 357/05, para rios de classe 2 e Resolução CONAMA 

454/2012 nível 1, visto que valores acima destas resoluções podem afetar a vida aquática. **Segundo 

a CONAMA 357/05, rios de classes 1 e 2 não devem apresentar efeito crônico e rios de classes 3 e 

4 não devem apresentar efeito agudo (BRASIL, 2005). ***As respostas adaptativas e compensatórias 

ao estresse podem ser observadas nas brânquias e nos fígados através da severidade das lesões, onde, 

algumas delas são menos severas, iniciais e possivelmente reversíveis, caso o ambiente tenha nova-

mente condições de melhor qualidade, como as lesões de grau I. Entretanto, lesões de graus II e III são 

geralmente mais severas e irreversíveis. **** Assim como os efeitos histológicos, efeitos na estrutu-

ra e na função do DNA ainda não são previstos na legislação para a classificação e controle de quali-

dade da água, demonstram haver potencialidade para desencadear problemas a curto e médio pra-

zos na manutenção da população e, em longo prazo, na biodiversidade local.

A situação da água do rio Apodi-Mossoró foi considerada “Crítica”, com exceção apenas 

do ponto P1, que apresentou situação de Alerta (Tabela 4). Essa condição se deu principalmen-

te em função da elevada presença dos metais níquel, chumbo e cádmio, da toxicidade crônica 

ao zooplâncton e/ou efeitos genotóxicos e alterações morfológicas em brânquias e fígados de pei-

xes. Em dezembro de 2015 não foram detectados efeitos ecotoxicológicos, entretanto, as carac-

terísticas químicas das amostras de água demonstraram ser passíveis de desencadear efeitos 
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em níveis mais baixos de organização biológica (genotóxicos e histológicos), os quais prece-

dem os efeitos fisiológicos que são mensurados nos ensaios de toxicidade (crescimento, repro-

dução). Dessa forma, a água do rio Apodi-Mossoró foi classificada na faixa crítica, consideran-

do que os efeitos detectados podem evoluir para outros mais severos, em níveis de organismos 

e de populações, caso a condição crítica dos níveis químicos persistam.

Tabela 4 – Faixas de qualidade ambiental para a água do rio Apodi-Mossoró nos períodos de dezem-

bro/2015 e abril/2016

Os sedimentos apresentaram situação semelhante às amostras de água nos períodos 

de dezembro de 2015 e abril de 2016, com faixa “Crítica” de qualidade ambiental para todos 

os pontos, com exceção de P3 e P5 que foram classificados como situação de Alerta no primei-

ro período (Tabela 5). Neste compartimento, os metais chumbo e cádmio também estiveram 

em elevadas concentrações, entretanto, os efeitos tóxicos em C. dubia e histológicos em peixes 

foram determinantes para a classificação dos pontos.

No segundo ano do estudo, as características químicas pareceram ser mantidas, todavia, 

os efeitos ecotoxicológicos não foram detectados. Diante disso, os metais podem ter se apresen-

tado como sulfetos metálicos altamente insolúveis e, portanto, não biodisponíveis aos organis-

mos (SILVÉRIO, 2003). No período, não foi possível realizar as análises histológicas em peixes, 

fator que poderia ser determinante na classificação da qualidade dos sedimentos. Com exceção 

de P1, todos os pontos apresentaram situação de Alerta ou Crítica, com níveis de poluentes ele-

vados ou efeitos tóxicos presentes.

Em geral, os efeitos tóxicos encontrados na água e no sedimento do rio Apodi-Mossoró, 

observando-se as respostas de C. dubia e dos peixes D. rerio e P. reticulata, apontaram os perío-

dos de abril de 2016 e abril de 2017 com situações de maior impacto. Além disso, foi definido 

um padrão espacial, com efeitos mais severos nos pontos P4, P5 e P6.

Nos estudos realizados por Farias-Junior (2016) e Silva (2017), as concentrações 

de metais na água e no sedimento, respectivamente, nos mesmos pontos e período dos estudos 

Tabela 5 – Faixas de qualidade ambiental para o sedimento do rio Apodi-Mossoró nos períodos 

de dezembro/2015, abril/2016, dezembro/2016 e abril/2017. NR: Não realizado
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em níveis mais baixos de organização biológica (genotóxicos e histológicos), os quais prece-

dem os efeitos fisiológicos que são mensurados nos ensaios de toxicidade (crescimento, repro-

dução). Dessa forma, a água do rio Apodi-Mossoró foi classificada na faixa crítica, consideran-

do que os efeitos detectados podem evoluir para outros mais severos, em níveis de organismos 

e de populações, caso a condição crítica dos níveis químicos persistam.

Tabela 4 – Faixas de qualidade ambiental para a água do rio Apodi-Mossoró nos períodos de dezem-

bro/2015 e abril/2016

Os sedimentos apresentaram situação semelhante às amostras de água nos períodos 

de dezembro de 2015 e abril de 2016, com faixa “Crítica” de qualidade ambiental para todos 

os pontos, com exceção de P3 e P5 que foram classificados como situação de Alerta no primei-

ro período (Tabela 5). Neste compartimento, os metais chumbo e cádmio também estiveram 

em elevadas concentrações, entretanto, os efeitos tóxicos em C. dubia e histológicos em peixes 

foram determinantes para a classificação dos pontos.

No segundo ano do estudo, as características químicas pareceram ser mantidas, todavia, 

os efeitos ecotoxicológicos não foram detectados. Diante disso, os metais podem ter se apresen-

tado como sulfetos metálicos altamente insolúveis e, portanto, não biodisponíveis aos organis-

mos (SILVÉRIO, 2003). No período, não foi possível realizar as análises histológicas em peixes, 

fator que poderia ser determinante na classificação da qualidade dos sedimentos. Com exceção 

de P1, todos os pontos apresentaram situação de Alerta ou Crítica, com níveis de poluentes ele-

vados ou efeitos tóxicos presentes.

Em geral, os efeitos tóxicos encontrados na água e no sedimento do rio Apodi-Mossoró, 

observando-se as respostas de C. dubia e dos peixes D. rerio e P. reticulata, apontaram os perío-

dos de abril de 2016 e abril de 2017 com situações de maior impacto. Além disso, foi definido 

um padrão espacial, com efeitos mais severos nos pontos P4, P5 e P6.

Nos estudos realizados por Farias-Junior (2016) e Silva (2017), as concentrações 

de metais na água e no sedimento, respectivamente, nos mesmos pontos e período dos estudos 

Tabela 5 – Faixas de qualidade ambiental para o sedimento do rio Apodi-Mossoró nos períodos 

de dezembro/2015, abril/2016, dezembro/2016 e abril/2017. NR: Não realizado

ecotoxicológicos apresentados no presente capítulo, foram mais elevadas nos pontos onde os 

efeitos tóxicos foram mais severos. Nesses pontos, as concentrações de chumbo, níquel e cád-

mio estiveram acima dos padrões permitidos pelas Resoluções CONAMA 357/05 (BRASIL, 

2005) e CONAMA 454/12 (BRASIL, 2012), para a proteção da comunidade aquática em amos-

tras de água e sedimento, respectivamente. Fracácio (2006) realizou testes ecotoxicológicos 

com cádmio utilizando indivíduos juvenis de D. rerio e encontrou CL50; 96h de 1,8 mg/L em tes-

tes de toxicidade aguda, 0,18 mg/L de valor crônico em testes de toxicidade crônica parcial e, 

a partir de 0,0006 mg/L, lesões em tecidos branquiais. Estudos realizados com espécies zoo-

planctônicas D. similis e C. dubia, realizados por Novelli (2005) para o mesmo metal, determi-

naram a CE50; 48h entre 0,012mg/L e 0,15 mg/L, além de valor de CEO (Concentração de Efeito 

Observado) em testes de toxicidade crônica em torno de 0,01 mg/L. A espécie bentônica C. 

xanthus apresentou maior resistência ao cádmio em relação às espécies zooplanctônicas e aos 

peixes, estudo realizado por Dornfeld (2006), apresentando valor de CL50;96h de 0,70 mg/L 

e redução da sobrevivência, do tamanho do corpo, da cápsula cefálica e atraso na emergência 

quando expostos em condição crônica (16 dias), a uma concentração de 0,07 mg/L.

Concentrações entre 0,24 mg/L e 4,44 mg/L de chumbo já são passíveis de causar efei-

tos letais em D. similis e C. dubia (ESPÍNDOLA et al., 2003); 0,01 mg/L do metal induzem 

alterações na atividade natatória em juvenis e larvas de D. rerio (WANG et al., 2018) e 5,9 
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mg/L causam mortalidade em 15% da população exposta (CL(I)15%) (Bertoletti, 2009). 

A CL50; 96h calculada para a espécie Poecilia reticulata é de 1,99 mg/L de chumbo e 15,62 

mg/L de níquel (SHUHAIMI-OTHMAN et al., 2015). O níquel é um metal comprovada-

mente mutagênico e genotóxico (KLEIN; COSTA, 2007) e, na água, concentrações em torno 

de 0,007 mg/L (KSZOS et al., 1992) e 0,095 mg/L afetam a sobrevivência e reprodução 

de crustáceos, respectivamente. Pequenos peixes de água doce já são afetados em concentra-

ções de 0,7 mg/L de níquel (ROEKENS, 1988; MARQUES; CHIERICE, 1993) e concentra-

ções de 0,025 mg/L causam lesões em brânquias, como levantamento epitelial das lamelas 

secundárias, perda da integridade das lamelas por ruptura e hemorragia (MARCATO, 2011). 

 Os níveis de cádmio (0,018 mg/L a 0,028 mg/L; 0,05 mg/Kg a 1,15 mg/Kg), chumbo 

(0,25 mg/L a 0,41 mg/L; 0,5 a 48,5 mg/Kg) e níquel (0,018 a 0,14 mg/L; 0,05 a 3,95 mg/Kg), 

encontrados, respectivamente, na água e no sedimento do rio Apodi-Mossoró, nos estudos 

de Farias-Junior (2016) e Silva (2017) podem ter sido responsáveis pelos efeitos nos organis-

mos-teste do presente estudo (mais informações sobre as concentrações de metais em ambien-

tes aquáticos da bacia do rio Apodi-Mossoró, podem ser obtidas no capítulo cinco deste livro). 

É importante destacar que o metal cobre esteve em concentrações abaixo dos padrões de quali-

dade propostos pela Resolução CONAMA 357/05 (BRASIL, 2005) para água e pela Resolução 

CONAMA 454/12 (BRASIL, 2012) para sedimento, porém, concentrações de 0,0008 mg/L 

já causam efeitos no crescimento e 0,00016 mg/L causam lesões nas brânquias de D. rerio 

e P. reticulata quando expostos durante sete dias (Campagna et al., 2008). Assim, a ecotoxi-

cidade encontrada no presente estudo pode ainda ser resultante da mistura dos metais que, 

mesmo em baixas concentrações, podem exercer sinergismos, bem como de outros poluentes 

não mensurados.

De acordo com dados apresentados por Silva (2017), os sedimentos do presente estudo apre-

sentam granulometria arenosa, com maiores teores de silte e argila nos pontos P4 e P5, caracteri-

zando sedimentos com elevada probabilidade de disponibilizar poluentes para a coluna d’água 

(LEMES, FIGUEIREDO FILHO; PIRES, 2003). Por essa razão, a toxicidade nos sedimentos 

não foi observada na espécie bentônica C. xanthus, mas, sim, detectada nos organismos do zoo-

plâncton (D. similis e C. dubia) e nos peixes (efeitos nas brânquias e no fígado). Ressalta-se 

que não foram realizados ensaios de ecotoxicidade crônica com a espécie bentônica, podendo 

ser encontrados efeitos subletais nos organismos.

CONSIDERAÇÕES FINAIS

Embora não tenha sido encontrada ecotoxicidade aguda em amostras de água do rio Apodi-

Mossoró no período estudado, os efeitos subletais foram detectados tanto em espécies 
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zooplanctônicas, quanto em peixes, em quatro diferentes parâmetros biológicos (sobrevivên-

cia, crescimento, reprodução, morfologia de tecidos e danos ao DNA), demonstrando que a 

qualidade da água se encontra em estado preocupante para o desenvolvimento e manutenção 

da vida aquática. Os níveis de efeitos foram mais severos nos pontos localizados na área urba-

na, porém, todos os pontos apresentaram faixa crítica de qualidade, considerando a presença 

de contaminantes metálicos e os efeitos encontrados. Em exposição aguda, não foram encontra-

dos efeitos letais em organismos bentônicos expostos em amostras de sedimento do rio Apodi-

Mossoró, entretanto, foram observados em organismos zooplanctônicos. Além disso, altera-

ções subletais nos parâmetros acima citados, em exposição crônica, também foram detectadas 

em zooplâncton e peixes expostos em sedimentos de todos os pontos avaliados. Considerando 

as análises químicas e os efeitos biológicos avaliados, o sedimento parece ter melhor quali-

dade em relação à água, porém, para a maioria dos pontos estudados, foi observada situação 

de alerta ou crítica. Recomenda-se testes de ecotoxicidade crônica com organismos bentônicos 

em trabalhos futuros.

Os efeitos encontrados pareceram ser mais severos em períodos chuvosos (abril de 2016 

e abril de 2017), porém, não houve padrão temporal nas respostas dos organismos. Apesar 

dos pontos localizados na área urbana apresentarem pior condição, todos os pontos avaliados 

estiveram em desacordo com a legislação considerando os efeitos tóxicos, mostrando que o ecos-

sistema estudado se encontra em preocupante processo de degradação da qualidade. Assim, 

medidas de controle da poluição e da recuperação deste ambiente devem ser tomadas para que 

a vida aquática possa ser mantida em sua diversidade.
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8
CARACTERIZAÇÃO ESPACIAL  

E TEMPORAL DAS VARIÁVEIS  
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TRÓFICO DOS RESERVATÓRIOS  

DE SANTA CRUZ E UMARI

Rafson Varela dos Santos 

Gustavo Henrique Gonzaga da Gonzaga

INTRODUÇÃO

Os reservatórios são considerados sistemas híbridos, pois apresentam morfometria e caracte-

rísticas hidrológicas de rios e lagos, com diferenças verticais e longitudinais que constituem 

zonas de compartimentalização ao longo do seu eixo rio-barragem, a saber: zona de influên-

cia fluvial, zona de transição e zona lacustre (RIBEIRO FILHO et al., 2011). A zona lacustre 

geralmente possui um canal mais largo e profundo, com maior transparência associada às con-

centrações reduzidas de nutrientes. A zona de transição possui um canal mais estreito e raso, 

quando comparada à lacustre, ocorrendo produção de matéria orgânica autóctone. Já a zona de 
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influência fluvial distingue-se das demais por apresentar bacia estreita e rasa, concentrações 

de nutrientes e turbidez elevadas e significante quantidade de matéria orgânica proveniente 

da bacia de drenagem (THORNTON et al., 1990; WENGRAT; BICUDO, 2011; ANDRADE 

et al., 2012; RODRIGUES et al., 2012). O dimensionamento dessas três zonas é influencia-

do pelo influxo de água dos tributários e rios principais; a ação dos ventos por meio das cor-

rentes superficiais; a gestão que controla o fluxo de saída de água de acordo os usos múlti-

plos do reservatório; a morfometria dendrítica; o regime hidrológico e o tempo de residência 

(FREIRE et al,. 2009; PADIAL et al., 2009; GERALDES; GEORGE, 2012; SHEILA et al., 

2014; BECKER et al., 2016).

A construção dos reservatórios no semiárido brasileiro é uma medida encontrada pelos 

gestores públicos para suprir, principalmente, a demanda por água, embora sejam registra-

dos impactos negativos ocasionados pelo barramento dos rios, à fauna, à flora e às condições 

abióticas (WARD; STANFORD, 1983; FERREIRA et al., 2013). Os reservatórios localiza-

dos na região do semiárido brasileiro apresentam um elevado tempo de residência da água, 

o que pode ocasionar no aumento das concentrações de nutrientes, tornando-os mais vulnerá-

veis à perda da qualidade da água e, consequentemente, à eutrofização (BOUVY et al., 2000; 

COSTA et al., 2006; ESKINAZI-SANT’ANNA et al., 2007; BARBOSA et al., 2012; SANTOS 

et al., 2016). Além disso, são receptores de descargas pontuais e difusas das ações antrópicas 

realizadas ao longo da bacia hidrográfica e dos usos múltiplos desenvolvidos dentro do reser-

vatório, a exemplo, da piscicultura em tanques-rede, que potencializam o processo de eutrofi-

zação (DUARTE; VIEIRA, 2009; MOURA et al., 2016).

Nas últimas décadas, vários reservatórios do semiárido brasileiro foram classifica-

dos como eutróficos, condição que pode inviabilizar os seus usos múltiplos (ESKINAZI-

SANT’ANNA et al., 2007; COSTA et al., 2009; ROCHA JUNIOR, 2018; HENRY-SILVA 

et al., 2019; SILVA et al., 2019). A maioria destes reservatórios está submetida a temperaturas 

e radiação solar elevadas durante todo o ano, sendo que durante os períodos de seca prolonga-

da o processo de eutrofização pode ser intensificado, devido a redução dos seus volumes e o 

aumento das concentrações de nutrientes, com a consequente proliferação de cianobactérias 

(VANDERLEY et al., 2021). Nesse contexto, este capítulo tem como objetivo avaliar espacial-

mente e temporalmente as variáveis limnológicas e definir o estado trófico dos reservatórios 

Santa Cruz e Umari, semiárido do Rio Grande do Norte, durante um período de seca prolongada.
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ÁREA DE ESTUDO

O estudo foi realizado nos reservatórios Santa Cruz e Umari situados na bacia hidrográfica 

do rio Apodi Mossoró no semiárido do Rio Grande do Norte (Figura 1).

Figura 1–Localização geográfica dos pontos de amostragens nos reservatórios Santa Cruz 

(05°46’13.27’’ S / 37°48’33.01’’ O) e Umari (05°42’04.24’’ S / 37°14’34.28’’ O) nos municípios 

de Apodi e Upanema (RN), respectivamente

MATERIAL E MÉTODOS

Foram realizadas quatro coletas com frequência trimestral nos meses de maio, agosto e novem-

bro de 2012 e no mês de fevereiro de 2013, sendo avaliados, em cada coleta, 10 pontos de amos-

tragens no reservatório Santa Cruz e 12 pontos no reservatório Umari, ao longo do eixo rio-

-barragem (Figura 1). As amostras de água foram obtidas em subsuperficie no reservatório 

Umari não foi possível realizar coleta no ponto nove nos meses de novembro de 2012 e feverei-

ro de 2013 e no ponto quatro em fevereiro de 2013, em virtude do seu reduzido volume de água.

As variáveis limnológicas analisadas com uma sonda multiparâmetros (marca Horiba 

e modelo U-52) foram: temperatura (T), condutividade elétrica (CE), oxigênio dissolvido (OD), 

pH, sólidos totais dissolvidos (STD) e turbidez (TURB); e pelo disco de secchi, a transparência 



152

da água (SEC). Em laboratório foram determinadas as concentrações de fósforo total (P-total) 

segundo MURPHY; RILEIY (1962); nitrogênio total (N-total) por GOLTERMAM et al. 

(1978); n-nitito (N-NO2-) e n-nitrato (N-NO3-) de acordo com STRICKLAND; PARSON 

(1972); n-amoniacal (N-NH3) por (IVANCIC; DEGOBBIS, 1984); e clorofila-a (CL) de acor-

do com Nusch (1980).

Os valores de precipitação pluviométrica foram obtidos das estações climatológicas monito-

radas pela Agência Nacional de Águas (ANA, 2013a) que estão localizados a montante dos reser-

vatórios Umari e Santa Cruz nas coordenadas: 05°51’44.70”S / 37°18’34.41”O e 05°55’44.70”S / 

38°02’47.56”O, respectivamente. Os valores pluviométricos representaram o acumulado para cada 

mês. Os dados mensais referentes ao volume dos reservatórios foram fornecidos pela Secretaria 

do Meio Ambiente e Recursos Hídricos do estado do Rio Grande do Norte (SEMARH, 2013).

Aos valores das variáveis CE, STD, CL, P-total, N-total, N-NO2-, N-NO3- e N-NH3, 

foi aplicada a Análise dos Componentes Principais (ACP), a fim de se observar um padrão 

espacial dos pontos amostrados no eixo rio-barragem e ao longo da variação temporal. Nesse 

estudo, a ACP reuniu o conjunto de dados referentes às estações amostrais (variação espacial) 

e às coletas (variação temporal), sendo representado na figura pelo número do ponto amostral, 

seguido do mês e do ano de coleta.

O índice de Estado Trófico (IET) foi calculado segundo Carlson, modificado por Toledo 

Junior e colaboradores, adotando a classificação trófica de acordo com Toledo Junior (CARLSON, 

1977; TOLEDO JUNIOR et al., 1983; TOLEDO JUNIOR, 1990). Os valores de IET dos pon-

tos de amostragem foram apresentados através de mapas temáticos, utilizando-se o sistema 

de informações geográficas ArcView 3.2, através da interpolação dos dados espaciais de acordo 

com o método Inverse Distance Weighted (IDW) (MELLO et al., 2003). Esses valores repre-

sentam a média de todos os pontos para cada época de coleta e as váriaveis limnológicas utili-

zadas foram: clorofila a, P-Total, N-Total, turbidez, N-NO3-, N-NO2-, OD e pH.

RESULTADOS

Variabilidade espacial e temporal das características limnológicas do 

reservatório Santa Cruz

No reservatório Santa Cruz, o acumulado total da precipitação pluviométrica entre feverei-

ro de 2012 e fevereiro de 2013 foi de 198,00 mm. No mês de fevereiro de 2013 foi registrado 

o menor volume de armazenamento desse reservatório após o primeiro transbordamento ocor-

rido em 2008, que correspondeu a 57,1% de sua capacidade total de armazenamento (342,3 

milhões m3) (Figura 2).

Figura 2 – Precipitação pluviométrica acumulada em cada mês (a), volume de armazenamento (b), 

no período de janeiro de 2012 a fevereiro de 2013, (maio-12 – 439,9 milhões m3; agosto-12 – 410,7 

milhões m3; novembro-12 – 376,8 milhões m3; fevereiro -13 – 342,3 milhões m3), as setas repre-

sentam os meses que ocorreram as coletas no reservatório Santa Cruz
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da água (SEC). Em laboratório foram determinadas as concentrações de fósforo total (P-total) 

segundo MURPHY; RILEIY (1962); nitrogênio total (N-total) por GOLTERMAM et al. 

(1978); n-nitito (N-NO2-) e n-nitrato (N-NO3-) de acordo com STRICKLAND; PARSON 

(1972); n-amoniacal (N-NH3) por (IVANCIC; DEGOBBIS, 1984); e clorofila-a (CL) de acor-

do com Nusch (1980).

Os valores de precipitação pluviométrica foram obtidos das estações climatológicas monito-

radas pela Agência Nacional de Águas (ANA, 2013a) que estão localizados a montante dos reser-

vatórios Umari e Santa Cruz nas coordenadas: 05°51’44.70”S / 37°18’34.41”O e 05°55’44.70”S / 

38°02’47.56”O, respectivamente. Os valores pluviométricos representaram o acumulado para cada 

mês. Os dados mensais referentes ao volume dos reservatórios foram fornecidos pela Secretaria 

do Meio Ambiente e Recursos Hídricos do estado do Rio Grande do Norte (SEMARH, 2013).

Aos valores das variáveis CE, STD, CL, P-total, N-total, N-NO2-, N-NO3- e N-NH3, 

foi aplicada a Análise dos Componentes Principais (ACP), a fim de se observar um padrão 

espacial dos pontos amostrados no eixo rio-barragem e ao longo da variação temporal. Nesse 

estudo, a ACP reuniu o conjunto de dados referentes às estações amostrais (variação espacial) 

e às coletas (variação temporal), sendo representado na figura pelo número do ponto amostral, 

seguido do mês e do ano de coleta.

O índice de Estado Trófico (IET) foi calculado segundo Carlson, modificado por Toledo 

Junior e colaboradores, adotando a classificação trófica de acordo com Toledo Junior (CARLSON, 

1977; TOLEDO JUNIOR et al., 1983; TOLEDO JUNIOR, 1990). Os valores de IET dos pon-

tos de amostragem foram apresentados através de mapas temáticos, utilizando-se o sistema 

de informações geográficas ArcView 3.2, através da interpolação dos dados espaciais de acordo 

com o método Inverse Distance Weighted (IDW) (MELLO et al., 2003). Esses valores repre-

sentam a média de todos os pontos para cada época de coleta e as váriaveis limnológicas utili-

zadas foram: clorofila a, P-Total, N-Total, turbidez, N-NO3-, N-NO2-, OD e pH.

RESULTADOS

Variabilidade espacial e temporal das características limnológicas do 

reservatório Santa Cruz

No reservatório Santa Cruz, o acumulado total da precipitação pluviométrica entre feverei-

ro de 2012 e fevereiro de 2013 foi de 198,00 mm. No mês de fevereiro de 2013 foi registrado 

o menor volume de armazenamento desse reservatório após o primeiro transbordamento ocor-

rido em 2008, que correspondeu a 57,1% de sua capacidade total de armazenamento (342,3 

milhões m3) (Figura 2).

Figura 2 – Precipitação pluviométrica acumulada em cada mês (a), volume de armazenamento (b), 

no período de janeiro de 2012 a fevereiro de 2013, (maio-12 – 439,9 milhões m3; agosto-12 – 410,7 

milhões m3; novembro-12 – 376,8 milhões m3; fevereiro -13 – 342,3 milhões m3), as setas repre-

sentam os meses que ocorreram as coletas no reservatório Santa Cruz

O maior valor médio de temperatura da água ocorreu em maio de 2012 e o menor em feve-

reiro de 2013. O oxigênio dissolvido apresentou o menor valor médio em maio de 2012 e o maior 

valor em fevereiro de 2013. Os valores de condutividade elétrica, sólidos totais dissolvidos 

e turbidez apresentaram um aumento ao longo dos meses analisados, atingindo o maior valor 

médio em fevereiro de 2013. Um padrão temporal diferente foi observado para a transparên-

cia, onde, em fevereiro de 2013, foi verificado o menor valor médio. O pH apresentou-se alcali-

no ao longo do estudo, tendo o maior valor médio registrado em novembro de 2012 e o menor 

em maio desse mesmo ano (Figura 3). Em relação ao fósforo total e à clorofila a, os maiores 

valores médios foram encontrados em maio de 2012. Os valores médios de nitrogênio total, 

o N-nitrato e o N-amoniacal ocorreram em fevereiro de 2013. Ainda nesse mesmo mês obser-

vou-se uma redução do valor médio do N-nitrito (Figura 3).

 Os resultados da ACP, para as variáveis limnológicas do reservatório Santa Cruz, resu-

miu 65,57% da variabilidade total dos dados em seus dois primeiros eixos de ordenação, sendo 

que o primeiro eixo explicou 39,05% da variação total, enquanto o segundo eixo explicou 26,52%. 

Essas correlações foram estabelecidas pelo valor de |0,6|. No primeiro eixo, as variáveis con-

dutividade elétrica, sólidos totais dissolvidos, fósforo total e nitrogênio total apresentaram-se 

correlacionadas negativamente, enquanto no segundo eixo a clorofila a correlacionou-se posi-

tivamente e o N-nitrato negativamente (Figura 4). Com base no Eixo 1, a ACP revelou a exis-

tência de três agrupamentos, e, por meio do Agrupamento A, é possível vizualizar a influência 

do rio Apodi-Mossoró no reservatório Santa Cruz. Isso é evidenciado no ponto 10, indepen-

dentemente do mês de coleta, e, no ponto 9, em maio e novembro de 2012). Nesses pontos foram 

registrados os maiores valores das variáveis correlacionadas negativamente no primeiro eixo 

(CE, STD, P-total e N-total). No agrupamento C foi possível observar a junção da maioria 
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dos pontos amostrados nos dois primeiros meses de coleta (maio e agosto de 2012). Nesse perío-

do foram evidenciados valores reduzidos das variáveis limnológicas correlacionadas negativa-

mente com o primeiro eixo, tendo destaque os pontos próximos à barragem. Já o agrupamen-

to B é formado pelos pontos amostrados nos últimos dois meses de coleta (novembro de 2012 

e fevereiro de 2013). Analisando-se os agrupamentos C e B, observa-se que ao longo do padrão 

temporal foi registrado um aumento dos valores das variáveis condutividade elétrica, sólidos 

totais dissolvidos, P-total e N-total.

Figura 3 – maio – 2012 agosto – 2012 novembro – 2012 fevereiro – 2013. Valores das variáveis lim-

nológicas amostradas ao longo dos pontos de amostragem do reservatório Santa Cruz (P1 a P10). T: 

temperatura; pH; CE: condutividade elétrica; OD: oxigênio dissolvido; TURB: turbidez; STD: sóli-

dos totais dissolvidos; SEC: transparência; CL: clorofila a; P-total: fósforo total; N-total: nitrogênio 

total; N-NO2-: N-Nitrito; N-NO3-: N-Nitrato; NH3-: N-amoniacal
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Figura 4 – maio – 2012 agosto– 2012 novembro – 2012 fevereiro –2013  

Figura 4. Análise dos componentes principais das quatro coletas do reservatório Santa Cruz. 

Os números correspondem aos pontos de amostragens (1 a 10), e as figuras geométricas aos meses 

e ano de coleta

Quanto à classificação trófica, uma área reduzida do reservatório de Santa Cruz permane-

ceu eutrófica ao longo do período estudado, enquanto o restante do reservatório variou entre 

oligotrófica e mesotrófica (Figura 5).

Figura 5 – Índice de estado trófico no reservatório Santa Cruz nos meses de (a) maio/2012, (b) 

agosto/2012, (c) novembro/2012 e (d) fevereiro/2013

     

Legenda: Oligotrófico Mestotrófico Eutrófico
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Variabilidade espacial e temporal das variáveis limnológicas do re-

servatório Umari

No reservatório Umari, o acumulado total da precipitação pluviométrica registrado no perío-

do de fevereiro de 2012 a fevereiro de 2013 foi de 314,00 mm. Em fevereiro de 2013 também 

foi encontrado o menor volume de armazenamento já registrado nesse reservatório desde a sua 

construção (124,7 milhões m3), correspondendo a 42,6% de sua capacidade total de armaze-

namento (Figura 6).

Figura 6 – Precipitação pluviométrica acumulada para cada mês (a), volume (b), no período de janeiro 

de 2012 a fevereiro de 2013 as setas representam os meses de coletas no Reservatório Umari

Os valores das variáveis físicas e químicas do reservatório Umari, ao longo do eixo rio-bar-

ragem, demonstraram a existência de um padrão espacial. Os pontos de amostragens mais pró-

ximos da influência do rio Carmo e do riacho Salgado apresentaram os maiores valores de tem-

peratura, condutividade elétrica, turbidez, sólidos totais dissolvidos, fósforo total, nitrogênio 

total e clorofila a (Figura 7).

Os valores da temperatura da água foram mais elevados nos meses que ocorreram precipi-

tação pluviométrica, sendo a maior média registrada em fevereiro de 2013 e a menor em agos-

to de 2012. O oxigênio dissolvido apresentou o maior valor médio em agosto de 2012 e o menor 

valor no mês de maio de 2012. Quanto ao pH, este apresentou-se alcalino ao longo do estudo 

com o maior valor médio em novembro de 2012. Os valores de condutividade elétrica e de sóli-

dos totais dissolvidos apresentaram uma tendência de aumento nos trechos mais distantes 

do barramento, próximos da zona de influência do rio Carmo e do riacho Salgado. Um padrão 

inverso foi observado entre turbidez e transparência. Os valores da turbidez aumentaram gra-

dativamente em direção à área de influência dos rio Carmo e riacho Salgado, enquanto os valo-

res da transparência diminuíram nessa mesma direção. O maior valor médio da transparência 

foi registrado em maio de 2012 e o maior valor médio da turbidez em fevereiro de 2013.
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O padrão espacial da Clorofila a, do P-total e do N-total foi determinado por um aumento 

progressivo à medida que se aproximava dos afluentes. Já o padrão temporal foi marcado pelos 

maiores valores médios da Clorofila a e N-total em fevereiro/13 e do P-total em novembro/2012. 

Nesses mesmos meses também foi observado um aumento das concentrações dos compostos 

nitrogenados (N-amoniacal, N-nitrito e N-nitrato).

Figura 7 – maio – 2012 agosto – 2012 novembro – 2012 fevereiro – 2013. Valores das variáveis lim-

nológicas amostradas ao longo dos pontos de amostragem do reservatório Santa Cruz (P1 a P10). T: 

temperatura; pH; CE: condutividade elétrica; OD: oxigênio dissolvido; TURB: turbidez; STD: sóli-

dos totais dissolvidos; SEC: transparência; CL: clorofila a; P-total: fósforo total; N-total: nitrogênio 

total; N-NO2-: N-Nitrito; N-NO3-: N-Nitrato; NH3-: N-amoniacal
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O resultado da ACP para as variáveis limnológicas do reservatório Umari sumarizou 69% 

da variabilidade total dos dados em seus dois primeiros eixos de ordenação, onde o Eixo 1 exi-

biu 49,30% da variação total e o Eixo 2, 19,69%. Estiveram correlacionadas negativamente 

com o Eixo 1, as variáveis condutividade elétrica, sólidos totais dissolvido, clorofila a, N-nitrito, 

N-nitrato, P-total e N-total e no Eixo 2 o N-amoniacal. Essas variáveis foram correlacionadas 

nos dois eixos pelo valor estabelecido de |0,6| (Figura 8).

No Eixo 1 da ACP pode-se visualizar que o agrupamento A, constituído pelos pontos amos-

trados nos meses de novembro de 2012 e fevereiro de 2013, registraram-se os maiores valores 

das variáveis correlacionadas negativamente (CE, STD, CL, N-NO2-, N-NO3-, P-total e N-total), 

com destaque para os pontos 8 (fevereiro de 2013) e 12 (fevereiro de 2013). No agrupamento 

B foi verificada a união dos pontos amostrados em maio de 2012 e o registro das menores con-

centrações das variáveis limnológicas correlacionadas negativamente com o Eixo 1. Já o agru-

pamento C reuniu os pontos amostrados no mês de agosto de 2012, onde os valores das variá-

veis limnológicas foram superiores aos apresentados pelo agrupamento B e inferiores quando 

comparado ao agrupamento A.

Figura 8 – Análise dos componentes principais das quatro coletas do reservatório Umari. Os números 

correspondem aos pontos de amostragens (1 a 12), e as figuras geométricas aos meses e ano de coleta

Legenda: maio – 2012 agosto– 2012  novembro – 2012  fevereiro – 2013

Com relação ao Índice de Estado Trófico, a maior área do reservatório Umari foi classifi-

cada em oligotrófica, com exceção do mês de maio de 2012, que esteve ultraoligotrófica. Já as 

regiões localizadas próximas ao rio Carmo e ao riacho Salgado permaneceram mesotróficas, 

exceto no mês de maio de 2012, que estiveram oligotróficas. Vale destacar que no mês de novem-

bro ocorreu um aumento da área mesotrófica (Figura 9).
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Figura 9 – Índice de estado trófico no reservatório Umari nos meses de (a) maio/2012,  

(b) agosto/2012, (c) novembro/2012 e (d) fevereiro/2013

legenda: Classificação Trófica: Ultraoligotrófico Oligotrófico Mesotrófico

DISCUSSÃO

Os volumes reduzidos de água encontrados nos reservatórios Santa Cruz e Umari deram-

-se em virtude da baixa precipitação pluviométrica durante o período do estudo. Essa situa-

ção foi agravada pelo período de estiagem que atingiu o semiárido brasileiro nos anos de 2012 

e 2013 e que se estendeu até 2017 em algumas regiões, sendo classificada como uma das maio-

res secas das últimas décadas. Em relação ao padrão temporal dos reservatórios Santa Cruz e 

Umari, foi observado um aumento dos valores médios de nutrientes e de clorofila a, enquan-

to os volumes de água armazenados diminuíram em ambos os reservatórios. Isso foi mais evi-

dente no último mês de amostragem (fevereiro de 2013) quando foram registrados os menores 

volumes de água em ambos os açudes para o período estudado. Em Santa Cruz, a capacidade 
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total de armazenamento correspondeu a 57,1% e em Umari a 42,6%. Santos et al. (2016), estu-

dando o reservatório Castanhão (Ceará) durante o período de seca, entre os anos de 2011 e 2014, 

também constataram o aumento das concentrações de nutrientes na coluna d´água, enquanto 

o volume do reservatório reduzia, atingindo os maiores valores no final do período da estiagem.

Isso evidencia que, no período de seca, a redução do volume de água dos reservatórios 

do semiárido pode atuar concentrando os nutrientes e os íons dissolvidos na coluna d’água, 

favorecendo o desenvolvimento do fitoplâncton. De fato, Vanderley et al. (2021), ao estudarem 

seis reservatórios de água, localizados no semiárido do Rio Grande do Norte, constataram que o 

baixo nível de água, causado por secas prolongadas, e as maiores concentrações de nutrientes 

na coluna d´água são fatores que levam à dominância de cianobactérias, sendo que a redu-

zida disponibilidade de luz, devido pouca transparência da água destes reservatórios, é um 

fator chave para regular a dominância de Microcystis ou de Raphidiopsis, sendo que as espécies 

do gênero Raphidiopsis tendem a proliferar em reservatórios com concentrações mais elevadas 

de nutrientes e de sólidos em suspensão (pouca luz) e onde a temperatura não é uma restrição, 

o que é algo comum na maioria dos ambientes aquáticos do semiárido brasileiro.

Em ambos os reservatórios as maiores concentrações de fósforo total e clorofila a foram 

registradas próximas às regiões de influência dos rios e tributários. Provavelmente, as concen-

trações do fósforo total favoreceram o processo de absorção dos nutrientes pelo fitoplâncton. 

Vale salientar que nessas zonas de influência fluvial foram registrados os maiores valores de tur-

bidez e dos sólidos totais e, consequentemente, os menores valores de transparência da água. 

No entanto, os valores máximos para turbidez (14 NTU) e sólidos totais (0,230 mg/L) provavel-

mente não foram suficientes para inibir o desenvolvimento do fitoplâncton. Freitas et al. (2011), 

ao estudarem o reservatório de Cruzeta-RN, observaram que, apesar de terem sido registradas 

altas concentrações de fósforo total (120 ug/L), as concentrações de clorofila a não foram altas 

(12,0 ug/L), devido aos valores elevados de turbidez (196 NTU) e de sólidos suspensos totais 

(9,94 mg/L), diferentemente do que foi constatado nos reservatórios de Santa Cruz e Umari.

Os reservatórios Santa Cruz e Umari apresentaram classificações tróficas que variaram 

principalmente de ultraoligotrófica a mesotrófica, diferentemente da condição eutrófica que é 

mais comum nos reservatórios do semiárido nordestino. No estado do Rio Grande do Norte, 

por exemplo, estudos apontam que reservatórios construídos há mais de três décadas, apresen-

tam-se eutrofizados (ESKINAZI-SANT’ANNA et al., 2007; COSTA et al., 2009; FREITAS 

et al., 2011), tornando-se, às vezes, impróprio para o abastecimento humano (BOUVY et al., 

2000). Em relação à classificação trófica no reservatório Santa Cruz, apenas uma área reduzida, 

de influência fluvial, permaneceu eutrófica, enquanto a maior área esteve oligotrófica. De acordo 

com HENRY et al. (1998), os compartimentos mais a montante da barragem dos reservatórios 

sofrem maiores impactos devido às cargas externas de nutrientes introduzidas pelos tributários.
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CONSIDERAÇÕES FINAIS

Em relação ao aspecto temporal, houve um aumento dos valores de nutrientes e de clorofila a, 

conforme diminuíam os volumes dos reservatórios, sendo que os maiores valores de fósforo 

total e clorofila a ocorreram nos trechos de influência fluvial. O conceito de compartimentali-

zação longitudinal (zonas fluvial, transição e lacustre) não pode ser aplicado aos reservatórios 

estudados, sendo apenas possível identificar a zona lacustre, ocupando a maior parte de ambos 

os reservatórios, com características ultraoligotrófica a mesotrófica e uma zona de influên-

cia fluvial relativamente reduzida no reservatório de Santa Cruz, com característica eutrófica.
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9
DINÂMICA NICTEMERAL, VERTICAL  

E SAZONAL DE VARIÁVEIS LIMNOLÓGICAS  

NO RESERVATÓRIO DE UMARI

Luiza Morais de Medeiros 

Gustavo Henrique Gonzaga da Silva

INTRODUÇÃO

Os reservatórios desempenham as mais variadas funções, tais como o fornecimento de água 

para as cidades, irrigação, controle de inundação e geração de eletricidade. Em regiões onde a 

gestão dos recursos hídricos tornou-se um aspecto fundamental na elaboração de políticas 

públicas, o conhecimento sobre o funcionamento dos reservatórios é crucial para os tomadores 

de decisão (ALCOCER; BERNAL-BROOKS, 2010; HENRY-SILVA et al., 2019). Nesse con-

texto, a compreensão da dinâmica vertical das caraterísticas limnológicas, tanto numa esca-

la temporal sazonal, como diária, é de extrema relevância (PTAK et al., 2019), especialmen-

te em ambientes aquáticos do semiárido brasileiro, que apresentam vazão reduzida e balanço 

hídrico negativo que tendem a favorecer os processos de eutrofização e estratificação da coluna 

d´água (COSTA et al., 2009; ZOHARY; OSTROVSKY, 2011; JEPPESEN et al., 2015).
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A estratificação térmica da coluna d´água é um processo importante, pois influencia 

os ambientes aquáticos lênticos e híbridos através dos fluxos verticais de materiais particula-

dos e dissolvidos (CANTIN et al., 2011; MISHRA et al., 2011; ZHANG et al., 2014). A estra-

tificação é facilitada pelas propriedades de expansão térmica da água, que criam gradientes 

de densidade vertical estável, resultante do aquecimento das águas superficiais. Essa separa-

ção vertical da coluna d´água tem implicações importantes para a disponibilidade e a distri-

buição de oxigênio dissolvido, nutrientes, luz e substratos microbianos (PAERL; PAUL, 2012; 

WANG et al., 2012a, b; WANG et al., 2012a; WANG et al., 2012b; MARTINSEN et al., 2019).

Durante o processo de estratificação térmica são formadas três camadas distintas: epi-

límnio, hipolímnio e metalímnio. No metalímnio, encontra-se a termoclina, que corresponde 

ao plano que passa no ponto de inflexão do perfil térmico e cuja formação ocorre por interações 

entre a turbulência gerada pelo vento e o empuxo devido ao gradiente de densidade (NOORI 

et al, 2019). Em reservatórios e lagos rasos, quando as forças estabilizadoras excedem as forças 

desestabilizadoras, a coluna d´água pode se estratificar, permitindo a formação de gradientes 

químicos que podem modificar a biota e a biogeoquímica do ambiente aquático (VERBURG; 

ANTENUCCI, 2010; QIAN et al., 2011; GASSAMA et al., 2012; ANDERSEN et al., 2017). 

O hipolímnio tende a se tornar uma região anóxica durante o período de estratificação, levan-

do à liberação de nutrientes a partir dos sedimentos de fundo, sendo que períodos muito lon-

gos de anoxia geram uma significativa deterioração na qualidade da água do próprio reserva-

tório e de trechos a jusante da barragem (ANDREOLI et al., 2011; WINTON et al., 2019). 

Além disso, as constantes estratificação e desestratificação da coluna d´água podem acelerar 

o processo de eutrofização (MA et al., 2010; YU; WANG, 2011).

É importante destacar, que, durante um evento de mistura após um longo período de estra-

tificação, nutrientes, sulfetos e outros constituintes dissolvidos são transportados para as 

águas superficiais, podendo desencadear processos com consequências diretas para a dinâ-

mica do ecossistema. Essas condições também influenciam o funcionamento do ecossistema 

aquático, trazendo implicações para a sucessão do fitoplâncton, a gestão da pesca e a qualida-

de de água para abastecimento humano e para o desenvolvimento de atividades de aquicultu-

ra. Neste contexto, o objetivo deste capítulo foi verificar a existência de estratificação da colu-

na d´água no reservatório de Umari, semiárido do Rio Grande do Norte, por meio da análise 

nictemeral e sazonal de variáveis limnológicas.
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MATERIAL E MÉTODOS

As coletas foram realizadas no reservatório de Umari, semiárido do Rio Grande do Norte, 

durante o período de seca (outubro de 2013) e durante o período de chuvas (abril de 2014). 

O ponto de amostragem localiza-se na região central da zona lacustre do reservatório, sendo 

que, em outubro de 2013 e abril de 2014, o reservatório estava com 55,4% e 43,6% de seu volu-

me total, respectivamente. As variáveis limnológicas analisadas diretamente em campo foram: 

temperatura, oxigênio dissolvido e pH. Os valores dessas variáveis foram obtidos ao longo 

da coluna d’água, com medidas realizadas a cada um metro, iniciando na superfície e finali-

zando a 12 metros de profundidade. Também foram coletadas amostras de água na superfí-

cie, no meio e no fundo do reservatório para determinação das concentrações de nutrientes. 

O período analisado foi de 24 horas, com intervalos de três horas entre as coletas, totalizan-

do nove horários de amostragem (08h30min, 11h30min, 14h30min, 17h30min, 20h30min, 

23h30min, 02h30min, 05h30min e 08h30min) nas diferentes profundidades. No Laboratório 

de Limnologia e Qualidade de Água do Semiárido (LIMNOAQUA–UFERSA), foram deter-

minadas as concentrações de fósforo total (PT), nitrito (N-NO2) e nitrato (N-NO3), amônia 

(NH3); nitrogênio total Kjeldahl (NT).

RESULTADOS E DISCUSSÃO

As coletas realizadas em Umari em outubro de 2013 e em abril de 2014, coincidiram com o perío-

do de seca suprassazonal que ocorreu em quase todo o semiárido brasileiro de 2012 a 2017. No mês 

de outubro de 2013 não foi constatada precipitação na região do reservatório, sendo que no mês de 

abril de 2014 a precipitação foi de 144,6 mm (Figura 1).

Figura 1 – Precipitação pluviométrica entre Abril/2013 e Abril/2014. Estação: Upanema (RN)
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Constatamos que em outubro de 2013 não houve uma estratificação térmica da coluna d´á-

gua do açude de Umari, com uma amplitude de variação da temperatura, da superfície ao fundo 

de, no máximo, 2,1ºC. Nesse período, o açude estava com 55,4% do seu volume total. Já em abril 

de 2014 observou-se a estratificação térmica da coluna d’água do reservatório, com uma amplitu-

de de variação da temperatura da superfície ao fundo de cerca de 8º C (Figura 2). Nesse período, 

o açude contava com apenas 43,6% do seu volume total. Em ambientes tropicais rasos e quen-

tes, a desestratificação, especialmente após longo período de estratificação, pode disponibilizar 

nutrientes, sulfetos e outros gases tóxicos para a coluna d´água, que, por sua vez, podem cau-

sar a mortalidade dos organismos, especialmente daqueles confinados, como os peixes em tan-

ques-rede (HENRY-SILVA et al, 2019).

Em ambos os períodos foram constatadas grandes amplitudes de variações das concen-

trações de oxigênio dissolvido na coluna d´água do reservatório, sendo que em abril de 2014 

foi identificada anoxia no fundo do reservatório, exceto da coleta realizada às 11h30min (Figura 

3). Valores mais altos de OD ocorreram na superfície e podem ser atribuídos ao processo fotos-

sintético. O déficit das concentrações de oxigênio no hipolímnio pode ser explicado por três 

motivos principais: longos períodos de estratificação térmica; alta concentração de matéria 

orgânica, associada ao aumento do metabolismo microbiano; morfometria do reservatório, 

onde lagos profundos com pequena área superficial tendem a ter hipolímnio anóxico (BRAGA 

et al., 2006; TUNDISI e MATSUMURA-TUNDISI, 2008).

O pH apresentou-se entre neutro e alcalino, com valores mais elevados na superfície e com 

uma tendência de redução em direção ao fundo da coluna d´água (Figura 4). Quando ocorrem 

os períodos de estratificação térmica e o hipolímnio encontra-se em déficit de oxigênio, onde os 

processos de decomposição e respiração no fundo dos reservatórios são intensificados, tem-se 

como consequência uma maior liberação de CO2, que leva à formação de ácido carbônico e íons 

hidrogênio, reduzindo, assim, o pH na região do hipolímnio (TUNDISI e MATSUMURA-

TUNDISI, 2008; LENZI et al., 2009). Carvalho et al. (2008) também observaram o pH neutro, 

com tendência a alcalino, na superfície do açude de Bodocongó, em período de estiagem. Esses 

altos valores de pH na superfície podem ser explicados como resultados do processo fotossin-

tético, que aumenta a demanda de CO2, afetando o sistema carbônico.

Foi constatado um aumento das concentrações de nitrogênio e fósforo em abril de 2014, 

quando o reservatório estava com seu volume reduzido, quando comparado com outubro de 2013. 

Esse incremento de nutrientes ocorreu principalmente no fundo do reservatório, que pode ter sido 

em virtude da redução do volume do açude, mas também pelo aporte de nutrientes de fontes 

alóctones e pela liberação ocasionada pela decomposição da matéria orgânica na região próxima 

ao sedimento. Nos períodos de estratificação térmica, quando os processos de decomposição 

acontecem de forma mais acentuada na região do hipolímnio, também tendem a ocorrer maiores 

Figura 2 – Perfil vertical da variação nictemeral e sazonal da variável temperatura no reservatório 

de Umari – RN em outubro de 2013 e abril de 2014
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Figura 3 – Perfil vertical da variação nictemeral e sazonal do oxigênio dissolvido no reservatório 

de Umari – RN em outubro de 2013 e abril de 2014
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Figura 4 – Perfil vertical da variação nictemeral e sazonal da variável pH no reservatório de Umari – 

RN em outubro de 2013 e abril de 2014
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concentrações de compostos nitrogenados nessa região (TUNDISI; MATSUMURA-TUNDISI, 

2008). No reservatório de Umari, as concentrações de nitrogênio total e N-amônia apresenta-

ram valores mais elevados em abril de 2014, próximo ao fundo do reservatório (Figuras 5 a 9).

Já os valores de N-nitrato e N-nitrito foram mais elevados em outubro de 2013, onde foi 

constatada uma maior disponibilidade de oxigênio, especialmente no fundo do reservatório. 

Em reservatórios tropicais, a distribuição vertical das diferentes formas de nitrogênio–nitra-

to, nitrito, nitrogênio amoniacal – varia de acordo com os períodos de estratificação térmica. 

Durante esses períodos, geralmente o hipolímnio apresenta anoxia e, nessas condições, há o 

predomínio do nitrogênio amoniacal (BOEHRER; SCHULTZE, 2008; BRANCO, 2009). 

Entretanto, quando as concentrações de oxigênio estão mais altas e a coluna d´água não está 

estratificada, como ocorreu em Umari em outubro de 2013, existe a predominância de ocorrên-

cia de N-nitrato e N-nitrito devido ao processo de nitrificação. Observa-se também que no reser-

vatório de Umari, a distribuição vertical do fósforo na coluna d’água, relacionou-se diretamen-

te com o déficit de oxigênio no hipolímnio, em virtude do P-total ser maior em abril de 2015, 

especialmente no fundo do reservatório. Uma vez que o fosfato se torna mais solúvel quando 

em condições de anoxia, desliga-se do sedimento, aumentando, consequentemente, sua con-

centração no hipolímnio.
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Figura 5 – Perfil vertical da variação nictemeral e sazonal da variável N-total no reservatório 

de Umari – RN em outubro de 2013 e abril de 2014. S: Superfície; M: Meio; F: Fundo



172

Figura 6 – Perfil vertical da variação nictemeral e sazonal da variável N-amoniacal no reservatório 

de Umari – RN em outubro de 2013 e abril de 2014. Superfície; M: Meio; F: Fundo
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Figura 7 – Perfil vertical da variação nictemeral e sazonal da variável N-nitrato no reservatório 

de Umari – RN em outubro de 2013 e abril de 2014. Superfície; M: Meio; F: Fundo
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Figura 8 – Perfil vertical da variação nictemeral e sazonal da variável N-nitrito no reservatório 

de Umari – RN em outubro de 2013 e abril de 2014. Superfície; M: Meio; F: Fundo
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Figura 9. Perfil vertical da variação nictemeral e sazonal da variável P-total no reservatório de Umari 

– RN em outubro de 2013 e abril de 2014. Superfície; M: Meio; F: Fundo.
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CONSIDERAÇÕES FINAIS

Constatamos que a dinâmica do reservatório de Umari foi alterada durante o período em que 

o mesmo se encontrava com volume reduzido, o que favoreceu o processo de estratificação tér-

mica e química da coluna d´água. Percebemos também que a escala temporal sazonal (relacio-

nada com o volume do reservatório) e a escala espacial vertical (relacionada com a profundidade 

do reservatório) foram mais importantes para explicar a variabilidade limnológica do siste-

ma aquático. Em relação aos nutrientes, maiores concentrações foram encontradas no fundo 

da coluna d´água do reservatório, especialmente N-amoniacal, em ambos os períodos analisa-

dos, e de P-Total em abril de 2014.

Em janeiro de 2016 ocorreu uma grande mortalidade de tilápias-do-Nilo criadas em tan-

ques-rede em Umari, que acarretou a perda de cerca de 60 toneladas de peixes. Nesse perío-

do, o açude estava com apenas 18% do seu volume total. De acordo com Henry-Silva et al. 

(2019), em 19/01/2016 houve uma precipitação elevada na região do reservatório que acarre-

tou a queda da temperatura, favorecendo a quebra da estratificação térmica na região dos tan-

ques-rede. A circulação vertical turbulenta provavelmente favoreceu a mistura de toda a colu-

na d´água e, por consequência, a redução das concentrações de oxigênio dissolvido, levando 

à morte os peixes cultivados.

Os valores elevados de compostos nitrogenados e as reduzidas concentrações de oxigênio 

dissolvido constatados no fundo do açude de Umari, associados ao evento de mortalidade ocor-

rido no início de 2016, demonstram a necessidade de se ter precaução na implantação de ativi-

dades de piscicultura em tanques-rede em reservatórios do semiárido nordestino. É importante 

destacar, que nesses açudes a circulação vertical turbulenta pode ser causada pela queda brus-

ca de temperatura da água, associada a fortes ventos, principalmente nos períodos mais chuvo-

sos. Este evento tende a distribuir por toda a coluna d´água os gases tóxicos e água anóxica acu-

mulada no fundo do açude, podendo causar a mortalidade de peixes criados em tanques-rede.
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DINÂMICA NICTEMERAL E VERTICAL  

DE VARIÁVEIS LIMNOLÓGICAS NO RESERVATÓRIO  

DE SANTA CRUZ, SUBMETIDO À ATIVIDADE  

DE PISCICULTURA EM TANQUES-REDE

Yuri Vinicius de Andrade Lopes 

Gustavo Henrique Gonzaga da Silva

INTRODUÇÃO

O Brasil possui uma das maiores áreas para a atividade de aquicultura, devido à disponibilidade 

de águas marítimas e continentais. Atualmente, o aproveitamento dos recursos hídricos existen-

tes, principalmente em reservatórios, tem proporcionado o desenvolvimento da criação de pei-

xes em tanques-rede em várias regiões do Brasil, especialmente no nordeste brasileiro (FAO, 

2010; OSTRENSKY et al., 2008; LOPES et al., 2017; MORAES et al., 2020). A criação de peixes 

em tanques-rede é uma modalidade de criação intensiva que utiliza elevada densidade de esto-

cagem, com alta renovação de água e grande quantidade de ração. Dessa forma, essa atividade 

necessita ser constantemente monitorada, especialmente quando realizada em reservatórios 
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que são de usos múltiplos (MARENGONI, 2006; ALVEZ; BACCARIN, 2006; MOURA 

et al., 2016; CACHO et al., 2020).

A expansão da aquicultura intensiva pode vir acompanhada de uma degradação do ambien-

te natural nas imediações da área de cultivo, sendo que os resíduos presentes nos efluentes, 

podendo adicionar grande quantidade de carbono, nitrogênio e fósforo ao ambiente aquáti-

co (BEVERIDGE, 1996; HENRY-SILVA; CAMARGO, 2008; RIBEIRO et al., 2016; BESSA 

et al., 2021). Os efluentes do cultivo, sob a forma de água incorporando fezes dos organismos 

aquáticos, resíduos urinários e ração não consumida, entram nos corpos d’água, os materiais 

particulados sedimentam-se e se acumulam no fundo do corpo de água receptor (BACCARIN; 

CAMARGO, 2005; MOURA et al, 2016; CACHO et al., 2020). Na coluna d’água, essa dispo-

nibilidade de nutrientes tende a favorecer o aumento da comunidade fitoplanctônica, alterando 

a dinâmica do oxigênio dissolvido, com consequências ecológicas negativas para todo o ecossis-

tema e inclusive para a própria atividade de aquicultura (MIDLEN; REDDING, 1998; HENRY-

SILVA; CAMARGO, 2008; KAIBLINGER et al., 2009; SAUREL et al., 2014).

Além do impacto na qualidade física e química da água, a piscicultura praticada em tan-

ques-rede pode influenciar os componentes bióticos dos reservatórios, pois, ao acrescentar 

fósforo oriundo da ração ou dos dejetos dos animais confinados, pode favorecer a produção 

primária e, consequentemente, aumentar a eutrofização desses corpos d´água (MALLASEN 

et al., 2009; BEVERIDGE, 1996; MIALHE et al., 2013; YAO, 2013; SUAREZ-ABELENDA 

et al., 2014; HENRY-SILVA et al., 2019). Esses efeitos podem limitar os usos múltiplos des-

ses mesmos corpos d’água para consumo humano, irrigação, pesca e para a própria atividade 

de aquicultura (HENRY-SILVA; CAMARGO, 2000; ANGELINI, 2002; HENRY-SILVA et al., 

2015). Em regiões tropicais semiáridas, os reservatórios são ainda mais vulneráveis à eutrofiza-

ção do que em regiões tropicais úmidas, em virtude da maior escassez de água, da vazão redu-

zida, do elevado tempo de retenção hidráulica, além de um balanço hídrico negativo durante 

a maior parte do ano, favorecendo o acúmulo e a concentração de sais e nutrientes e a estrati-

ficação da coluna d´água (COSTA et al., 2009; JEPPESEN et al., 2015). Na região semiárida 

do Rio Grande do Norte, a eutrofização dos reservatórios foi identificada como o maior pro-

blema relativo à perda de qualidade de água (COSTA et al., 2006; ESKINAZI-SANT’ANNA 

et al., 2006; MOURA et al., 2014).

Em reservatórios tropicais, a estratificação térmica tende a ser pouco estável em consequên-

cia de eventos meteorológicos, tais como, precipitações e arrefecimento noturno (GUNKEL, 

2003). Nesse contexto, os estudos sobre as características físicas e químicas da coluna d´água 

dos reservatórios podem demonstrar uma mudança na circulação de nutrientes e na variação 

das concentrações de oxigênio dissolvido durante um período de 24 horas. Essas informações 

podem auxiliar no entendimento do funcionamento dos reservatórios e também na compreensão 
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dos impactos das atividades de criação de peixes em tanques-rede. Nesse contexto, o presen-

te trabalho tem como objetivo principal verificar a variação nictemeral e vertical das caracte-

rísticas limnológicas do reservatório de Santa Cruz, submetido se criação de tilápia-do-Nilo 

(Oreochromis niloticus) em tanques-rede.

MATERIAL E MÉTODOS

O estudo foi realizado no reservatório de Santa Cruz, o qual é oriundo do barramento do rio 

Apodi, localizado na região do médio oeste potiguar (Figura 1) no semiárido do Rio Grande 

do Norte. A partir de 2005 foi introduzido nesse reservatório o cultivo de peixes em tanques-

-rede. Atualmente existem 70 tanques-rede de pequeno volume (5 m³) com dimensões de 2,0 

x 2,0 x 1,5 metros de comprimento, largura e profundidade, respectivamente, destinados à pro-

dução da espécie exótica tilápia-do-Nilo (O. niloticus).

Figura 1 – Localização no mapa geográfico dos pontos coletados, onde 1 (Controle), localizada 

nas coordenadas geográficas S–05º45’008” e W–037º48’539”, 2, localizada nas coordenadas geo-

gráficas S–05º45’122” e W–037º48’551”, 3, localizada nas coordenadas geográficas S–05º45’119” 

e W–037º48’537” e 4, localizada nas coordenadas geográficas S–05º45’118” e W–037º48’529”.

 

2 3 4 1 

As coletas foram realizadas nos dias 09 e 10 de novembro de 2010, durante o período de seca 

na região. Para verificar a dinâmica nictemeral, foram feitas amostragens durante um período 

de vinte e quatro horas, com intervalos de três horas entre as coletas, totalizando nove horários 
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(15h00min, 18h00min, 21h00min, 00h00min, 03h00min, 06h00min, 09h00min, 12h00min 

e 15h00min horas). Foram feitas coletas em sete profundidades, partindo da superfície até o 

fundo (7 metros de profundidade) e estabelecidas quatro estações de amostragens: três locali-

zadas próximas aos tanques-rede com tilápia-do-Nilo (P2, P3, P4) e outra estação sem influên-

cia da aquicultura (P1). Em cada amostragem foram determinados os valores de temperatura 

da água (TEMP), oxigênio dissolvido (OD), porcentagem de oxigênio (OD%), condutividade 

elétrica (COND) e potencial hidrogeniônico (pH), com um multisensor de variáveis limnoló-

gicas (HORIBA–U52). As amostras de água para análises de nutrientes (N e P) foram coleta-

das nos nove horários mencionados com auxílio de uma garrafa de Van Dorn, em três profun-

didades: superfície; meio (3m) e fundo (6m). As amostras foram armazenadas em garrafas 

plásticas de polietileno com capacidade de um litro cada uma. No Laboratório de Limnologia 

e Qualidade de Água do Semiárido (Limnoaqua–UFERSA), foram determinadas as concen-

trações de fósforo total (PT) pelo método utilizado por Murphy et al. (1962); nitrito (N-NO2), 

nitrato (NITRA) pelo método utilizado por Strickland e Parsons (1972); amônia (NH3), méto-

do utilizado por Ivancic e Degobbis (1984); nitrogênio total Kjeldahl por Koroleff (1976).

RESULTADOS E DISCUSSÃO

A temperatura da água no reservatório de Santa Cruz apresentou valores médios e desvios 

padrão de 28,5+1,6°C (superfície); 28,3±0,3°C (meio) e 28,2±0,2°C (fundo) nos locais com tan-

ques-rede (TQ) e de 28,3±1,3°C (superfície); 28,3±1,2°C (meio) e 28,09±0,21°C (fundo) no local 

sem os taques-rede (Controle–CT). A maior amplitude média de temperatura entre superfície 

e fundo (7 m) foi de 1,63°C para CT e 1,61°C para TQ no horário de 15:00 horas do segundo dia. 

Nos demais horários, a amplitude de variação não passou de 0,8°C para CT e 0,9°C para o TQ. 

Dessa forma, não foi identificado um gradiente de estratificação térmica, tanto em CT quan-

to em TQ, sendo que no início do período da tarde (15:00 e 18:00 h) os valores de temperatu-

ra foram mais elevados. O resfriamento da coluna d’água ocorreu no período da noite (24:00; 

03:00; 06:00 h) (Figuras 2). A estratificação é considerada estável quando se constata gradien-

te de temperatura >0,3°C por metro (HAMBRIGHT et al., 1994).

Os valores de oxigênio dissolvido e saturação de oxigênio foram maiores durante o perío-

do da tarde (15:00 e 18:00 horas), provavelmente devido à atividade fotossintética realizada 

pelo fitoplâncton, e menores durante o período da noite (24:00; 03:00; 06:00 h), provavelmente 

em decorrência do predomínio dos processos de respiração desses organismos. Os menores valo-

res médios encontrados em TQ na superfície, no meio e no fundo foram de 5,4; 4,0 e 3,6 mg/L, 

respectivamente, sendo que não foi observada situação de anoxia na coluna d’água (Figura 3).

O pH apresentou-se alcalino, mantendo-se entre 7,9 e 8,5 durante o estudo, pequenas 

Figura 2 – Perfil vertical variação nictemeral da variável temperatura nos pontos de amostragem. p1 

= Controle; p2 = Tanque-rede; p3 = Tanque-rede; p4 = Tanque-rede
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(15h00min, 18h00min, 21h00min, 00h00min, 03h00min, 06h00min, 09h00min, 12h00min 

e 15h00min horas). Foram feitas coletas em sete profundidades, partindo da superfície até o 

fundo (7 metros de profundidade) e estabelecidas quatro estações de amostragens: três locali-

zadas próximas aos tanques-rede com tilápia-do-Nilo (P2, P3, P4) e outra estação sem influên-

cia da aquicultura (P1). Em cada amostragem foram determinados os valores de temperatura 

da água (TEMP), oxigênio dissolvido (OD), porcentagem de oxigênio (OD%), condutividade 

elétrica (COND) e potencial hidrogeniônico (pH), com um multisensor de variáveis limnoló-

gicas (HORIBA–U52). As amostras de água para análises de nutrientes (N e P) foram coleta-

das nos nove horários mencionados com auxílio de uma garrafa de Van Dorn, em três profun-

didades: superfície; meio (3m) e fundo (6m). As amostras foram armazenadas em garrafas 

plásticas de polietileno com capacidade de um litro cada uma. No Laboratório de Limnologia 

e Qualidade de Água do Semiárido (Limnoaqua–UFERSA), foram determinadas as concen-

trações de fósforo total (PT) pelo método utilizado por Murphy et al. (1962); nitrito (N-NO2), 

nitrato (NITRA) pelo método utilizado por Strickland e Parsons (1972); amônia (NH3), méto-

do utilizado por Ivancic e Degobbis (1984); nitrogênio total Kjeldahl por Koroleff (1976).

RESULTADOS E DISCUSSÃO

A temperatura da água no reservatório de Santa Cruz apresentou valores médios e desvios 

padrão de 28,5+1,6°C (superfície); 28,3±0,3°C (meio) e 28,2±0,2°C (fundo) nos locais com tan-

ques-rede (TQ) e de 28,3±1,3°C (superfície); 28,3±1,2°C (meio) e 28,09±0,21°C (fundo) no local 

sem os taques-rede (Controle–CT). A maior amplitude média de temperatura entre superfície 

e fundo (7 m) foi de 1,63°C para CT e 1,61°C para TQ no horário de 15:00 horas do segundo dia. 

Nos demais horários, a amplitude de variação não passou de 0,8°C para CT e 0,9°C para o TQ. 

Dessa forma, não foi identificado um gradiente de estratificação térmica, tanto em CT quan-

to em TQ, sendo que no início do período da tarde (15:00 e 18:00 h) os valores de temperatu-

ra foram mais elevados. O resfriamento da coluna d’água ocorreu no período da noite (24:00; 

03:00; 06:00 h) (Figuras 2). A estratificação é considerada estável quando se constata gradien-

te de temperatura >0,3°C por metro (HAMBRIGHT et al., 1994).

Os valores de oxigênio dissolvido e saturação de oxigênio foram maiores durante o perío-

do da tarde (15:00 e 18:00 horas), provavelmente devido à atividade fotossintética realizada 

pelo fitoplâncton, e menores durante o período da noite (24:00; 03:00; 06:00 h), provavelmente 

em decorrência do predomínio dos processos de respiração desses organismos. Os menores valo-

res médios encontrados em TQ na superfície, no meio e no fundo foram de 5,4; 4,0 e 3,6 mg/L, 

respectivamente, sendo que não foi observada situação de anoxia na coluna d’água (Figura 3).

O pH apresentou-se alcalino, mantendo-se entre 7,9 e 8,5 durante o estudo, pequenas 

Figura 2 – Perfil vertical variação nictemeral da variável temperatura nos pontos de amostragem. p1 

= Controle; p2 = Tanque-rede; p3 = Tanque-rede; p4 = Tanque-rede

variações foram encontradas entre a superfície, o meio e o fundo, apresentando médias de 8,42, 

8,26 e 8,30 para o CT e de 8,61, 8,22 e 8,19 para o TQ, respectivamente, com uma amplitude 

máxima de variação entre superfície, meio e fundo (1,01) no TQ (Figura 5). A condutividade 

elétrica manteve-se em torno de 0,19 mS/cm, não sendo observadas diferenças entre os pon-

tos e horários de amostragem (Figura 6). Os valores de pH e condutividade elétrica perma-

neceram dentro dos aceitáveis, de acordo com a legislação contida na Resolução CONAMA 

357/2005, para reservatórios de classe 2. Os resultados encontrados no presente estudo foram 

diferentes dos constatados por Diemer et al. (2010), que ao estudarem a criação de peixes nati-

vos em tanques-rede, no reservatório de Itaipu, por Henry (2004), na represa de Jurumirim, 

e por Wosiack (2005), no reservatório de Itaipu, que constataram elevados valores de conduti-

vidade nas regiões próximas às atividades de piscicultura em tanques-rede. É importante res-

saltar que o número de tanques-rede no reservatório de Santa Cruz é inferior ao dos reserva-

tórios mencionados, o que pode justificar a reduzida influência da atividade de piscicultura 

sobre o pH e a condutividade da água.

As concentrações médias dos compostos nitrogenados apresentaram flutuações reduzidas 

durante as 24 horas. Os valores médios encontrados para o N-amoniacal na superfície, no meio 
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Figura 3 – Perfil vertical variação nictemeral da variável oxigênio dissolvido (mg/L) nos pontos 

de amostragem. p1 = Controle; p2 = Tanque-rede; p3 = Tanque-rede; p4 = Tanque-rede
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Figura 4 – Perfil vertical variação nictemeral da variável saturação de oxigênio dissolvido nos pon-

tos de amostragem

Legenda: p1 = Controle; p2 = Tanque-rede; p3 = Tanque-rede; p4 = Tanque-rede
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Figura 5 – Perfil vertical variação nictemeral da variável pH nos pontos de amostragem

Legenda: p1 = Controle; p2 = Tanque-rede; p3 = Tanque-rede; p4 = Tanque-rede
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Figura 6 – Perfil vertical variação nictemeral da variável condutividade elétrica nos pontos 

de amostragem

Legenda: p1 = Controle; p2 = Tanque-rede; p3 = Tanque-rede; p4 = Tanque-rede
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e no fundo foram de 0,4 µg/L, 1,5 µg/L e 1,1 µg/L para o CT e de 0,4 µg/L, 1,3 µg/L e 1,0 µg/L para o 

TQ, respectivamente (Figura 7). As concentrações médias de N-nitrato na superfície, no meio 

e no fundo foram de 220,2 µg/L, 227,5 µg/L e 181,4 µg/L para o CT e de 234,0 µg/L, 261,5 µg/L 

e 243,6 µg/L para o TQ, respectivamente (Figura 8). Já as concentrações médias de N-nitrito 

na superfície, no meio e no fundo foram de 1,7 µg/L, 2,4 µg/L e 2,9 µg/L para o CT e de 1,9 µg/L, 

3,1µg/L e 3,0 µg/L para o TQ, respectivamente (Figura 9).

As concentrações médias de nitrogênio total na superfície, no meio e no fundo foram 

de 0,35 mg/L, 0,26 mg/L e 0,31 mg/L, para o CT e de 0,35 mg/L, 0,22 mg/L e 0,28 mg/L para o 

TQ, respectivamente (Figura 10). As concentrações de P-total no presente estudo apresenta-

ram, na superfície, no meio e no fundo, médias de 38,8 µg/L, 36,1 µg/L e 49,1 µg/L, para o CT e 

de 54,1 µg/L, 55,5 µg/L e 45,5 µg/L para o TQ, respectivamente (Figura 11).

Apesar dos valores de nutrientes na coluna d´água dos locais com e sem tanques-rede 

terem sido semelhantes, é importante destacar que os nutrientes e a matéria orgânica prove-

nientes das atividades de piscicultura podem ficar retidos nos sedimentos e ser disponibiliza-

dos para a coluna d´água gradativamente ou em períodos de turbulência dessa mesma coluna 

d´água, tendo por causas as chuvas e os ventos mais intensos, especialmente quando os reser-

vatórios apresentam volumes reduzidos.

Figura 7 – Perfil vertical e variação nictemeral da variável N-amoniacal nos pontos de amostragem

Legenda: CT = Controle; TQ = Tanques-rede
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Figura 8 – Perfil vertical e variação nictemeral da variável N-nitrato nos pontos de amostragem

Legenda: CT = Controle; TQ = Tanques-rede

Figura 9 – Perfil vertical e variação nictemeral da variável N-nitrito nos pontos de amostragem

Legenda: CT = Controle; TQ = Tanques-rede
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Figura 10 – Perfil vertical e variação nictemeral da variável N-total nos pontos de amostragem

Legenda: CT = Controle; TQ = Tanques-rede.

Figura 11 – Perfil vertical variação e nictemeral da variável P-total nos pontos de amostragem

Legenda: CT = Controle; TQ = Tanques-rede.
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CONSIDERAÇÕES FINAIS

No período analisado, a atividade de criação de O. niloticus em tanques-rede não influenciou 

no perfil vertical, nem na variação nictemeral das variáveis limnológicas do reservatório de Santa 

Cruz, não sendo constatada estratificação térmica e química da coluna d´água. A atividade 

de piscicultura em tanques-rede não contribuiu no aumento das concentrações de nutrientes 

na coluna d´água no trecho do reservatório de Santa Cruz, onde são realizadas as atividades 

de criação de O. niloticus. No entanto, é importante destacar que Moura et al. (2014), avalian-

do as taxas de sedimentação de nutrientes e material particulado em Santa Cruz, constata-

ram que a piscicultura em tanques-rede contribui significativamente para o aumento das taxas 

de sedimentação de nutrientes e de matéria orgânica no sedimento do reservatório, se compa-

radas com as taxas de sedimentação em uma região afastada do cultivo. Nesse contexto, é con-

veniente que seja realizado um monitoramento constante das variáveis limnológicas deste 

reservatório, no intuito de inferir sobre os impactos de um possível incremento da atividade 

de piscicultura, pois, como mencionado anteriormente, os nutrientes e a matéria orgânica pro-

venientes dos tanques-rede podem ser disponibilizados gradativamente do sedimento para a 

coluna d´água ou em períodos de turbulência da coluna d´água, devido às chuvas e os ventos 

mais intensos, principalmente quando os reservatórios estiverem com seus volumes reduzidos.
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INTRODUÇÃO

As análises físico-químicas de amostras de água em alguns casos não são suficientes para aferir 

a heterogeneidade de efluentes de origem antrópica, podendo ser inadequadas para uma correta 

avaliação do potencial tóxico dos resíduos descartados, sendo recomendável uma caracterização 

complementar com testes biológicos (KAPANEN; ITAVAARA, 2001; ROSA et al., 2001; WILKE 

et al., 2008). No Brasil, existem comprovações do impacto ambiental de organismos patogêni-

cos e poluentes inorgânicos presentes em águas, porém, poucas dizem respeito aos efeitos geno-

tóxicos e mutagênicos desses efluentes. Estudos revelam que nas águas, muitas vezes, existem 
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substâncias mutagênicas (substâncias genotóxicas) que não podem apenas denegrir o genoma 

dos organismos, mas também afetar negativamente a expressão do DNA, direta ou indireta-

mente, levando a um aumento no surgimento de diferentes tipos de tumores, e, posteriormen-

te, a uma alteração na variabilidade genética das populações expostas ao longo do tempo. Esses 

fatos tornam imperativo avaliar e monitorar a genotoxicidade de águas (HEMACHANDRA 

et al., 2017). As mutações (causadas pela genotoxicidade) no DNA são de grande interesse 

da sociedade, pois o consumo de alimentos contaminados é uma importante via para entrada 

de poluentes tóxicos no corpo humano (CARTER et al., 2012; XI et al., 2015).

A alta confiabilidade e o baixo custo da técnica de micronúcleos contribuem para o suces-

so mundial e para a adoção desse biomarcador para estudos de danos genéticos in vivo e in 

vitro (BONASSI et al., 2007). As outras vantagens dessa técnica de micronúcleos são: a) 

podem ser observados durante toda a interfase; b) são de fácil reconhecimento; c) não depen-

dem de metáfase adequada para análise; d) sendo formados durante a divisão celular, persistem 

pelos menos até a próxima interfase; e) apresentam frequência espontânea baixa; f) os defei-

tos do fuso que levam à exclusão de alguns cromossomos podem ser detectados. No entanto, 

o teste de micronúcleo também apresenta desvantagens; a) a formação do micronúcleo requer 

pelo menos uma divisão celular; b) agentes que não causam atrasos cromossômicos na anáfase 

e nem quebras cromossômicas não são detectados; c) nem todos os fragmentos acêntricos for-

mam micronúcleos na primeira divisão celular, porém podem sobreviver e replicar na segunda 

divisão celular (FENECH, 2003). O teste do micronúcleo foi utilizado para biomonitoramen-

to ecotoxicológico nos Rios Itajaí-Açú e Itajaí-Mirim, no Estado de Santa Catarina, para verifi-

car o grau de poluição através da exposição às águas dos rios, utilizando o peixe tilápia-do-nilo 

(Oreochromis niloticus) como bioindicador (BÜCKER e CONCEIÇÃO, 2004). Nesse contex-

to, o presente capítulo visou avaliar a toxicidade e o potencial mutagênico da água de ambien-

tes aquáticos da bacia do rio Apodi-Mossoró, por meio de teste de micronúcleo com Allium 

cepa (cebola) e O.niloticus.

MATERIAL E MÉTODOS

Foram coletadas amostras de água para o teste de crescimento de raízes de A. cepa e 35 exem-

plares de O. niloticus para o teste de micronúcleo, entre fevereiro e agosto de 2014, em pontos 

de coleta nos reservatórios de Umari, Santa Cruz e na lagoa do Apodi (P1, P2 e P3, respecti-

vamente). Os dois primeiros pontos foram os locais dos experimentos e o último ponto foi o 

local de controle (Figura 1).
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Figura 1 – Loaclização geográfica dos pontos de coleta de água e exemplares de peixes: P1 (reserva-

tório de Umari–5º 41’ 52’’ S e 37º 14’ 43’’O), P2 (reservatório de Santa Cruz–5º 45’ 59’’ S e 37º 47’ 

57’’O) e P3 ( lagoa do Apodi–5º 40’ 8” S e 37º 48’ 22” O)

Análises de citotoxicidade e genotoxicidade

Para a avaliação de citotoxicidade, através do crescimento de raízes, as amostras de água foram 

coletadas com garrafa de Van Dohrn vertical, nos meses de fevereiro e maio de 2014, no local 

exatamente abaixo dos tanques-rede, nos pontos de coleta (P1 e P2), de acordo com metodo-

logia padronizada (CETESB, 2011; MITTEREGGER et al., 2007). Em seguida, as amostras 

de água foram transportadas em recipientes de poliestireno opaco, para o Laboratório de Genética 

e Evolução – Lagene da UFERSA, onde foram distribuídas em recipientes de vidro, com capa-

cidade de 100 ml cada. Foi colocado um bulbo de cebola em cada recipiente, com a área radicu-

lar em contato com a água para germinar em temperatura ambiente controlada (25ºC).

Os bulbos de cebolas da espécie Allium cepa (diâmetro: 60 a 80 mm e peso: 160 a 180 g), 

com catafilos externos brancos, não germinados e saudáveis, foram adquiridos comercialmen-

te em supermercados de Mossoró-RN. Foram mantidos em local livre de umidade e ao abrigo 

de luz. Antes do teste, os catafilos externos secos foram removidos com bisturi, cuidando-se 

para que a área radicular não fosse danificada. Em seguida, os bulbos foram postos em água 
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de torneira por duas horas para reduzir os efeitos de inibidores do brotamento. Após 72 horas 

de exposição, as raízes foram medidas com o auxílio de uma régua, e, para padronização, 

foi extraída a maior raiz de cada bulbo. Como controle negativo (C-) foi utilizada água destila-

da e como controle positivo (C+), sulfato de cobre a 0,0006 mg/mL (MITTEREGGER et al., 

2007; FISKESJÖ, 1985).

Para a análise de genotoxicidade foram realizadas coletas de exemplares de O. niloticus 

nos meses de fevereiro, maio e agosto de 2014 nos tanques-rede dos reservatórios de Umari (P1) 

e Santa cruz (P2) e na lagoa do Apodi (P3), no município de Apodi-RN, utilizadas como grupo 

controle. Amostras de sangue foram retiradas das brânquias com o auxílio de uma seringa e foram 

gotejadas sobre lâminas de microscopia para confeccionar o esfregaço sanguíneo e, em seguida, 

após 24 horas, o material foi fixado com metanol (100%) por 10 minutos e deixado para secar 

por 24 horas. Posteriormente o material foi corado, por 30 minutos em solução Giemsa (1:30), 

seco ao ar, em temperatura ambiente (FENECH, 2000). Foram analisados 35 espécimes, sendo 

contados 1000 eritrócitos intactos por exemplar através dos esfregaços em lâminas de micros-

copia, analisados em microscópios ópticos de luz (aumentos de 400x e 1000X). Para a análi-

se estatística do crescimento de raízes, as médias do crescimento das raízes de cada localidade 

foram comparadas com as médias dos controles negativo e positivo, com 100% de crescimen-

to. Também foi realizada uma análise de variância ANOVA e testes de Dunnett (α=0,05) 

e Bonferroni (α=0,05) a posteriori. Para comparação entre as médias de micronúcleos foi reali-

zada uma ANOVA e a posteriori o Teste de Tukey (α=0,05).

RESULTADOS E DISCUSSÃO

Os valores médios do crescimento de raízes estudados pelo teste de crescimento de raízes em A. 

Cepa, nas coletas de fevereiro e maio de 2014 foram: controle negativo 1,49±1,88 e 1,64±0,93 

cm; e controle positivo 0,46±0,23 e 0,4±0,27 cm, respectivamente. As amostras do reservatório 

de Santa Cruz foram 0,99±0,40 e 1,56±1,52 cm, respectivamente; e as do reservatório de Umari 

foram 3,04±1,70 e 1,27±1,46 cm, respectivamente. Desse modo, os valores médios finais das cole-

tas foram: 3,13±2,81cm para o controle negativo; 0,86±0,51 cm para o controle positivo; 2,55±1,93 

cm para Santa Cruz e 4,31±3,17 cm para Umari (Figura 2).

Observa-se que não houve grande variação no crescimento das raízes de A. cepa com as águas 

dos reservatórios de Santa Cruz e Umari, quando comparados ao controle negativo. Contudo, 

quando são comparados os valores do reservatório de Umari (P1) com o de Santa Cruz (P2), 

observa-se que houve maior crescimento das raízes nas águas do reservatório de Umari em relação 

ao de Santa Cruz. Esses dados foram confirmados pelo Teste de Bonferroni (α=0,05, p=0,036). 

Quando comparado o controle negativo com o controle positivo, os valores foram significativos, 

Figura 2 – Média do comprimento da raiz (cm) (n=10) de A. cepa por ponto de coleta e controles. 

α=0,05 em relação ao controle negativo (C-) Anova, Dunnet
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de torneira por duas horas para reduzir os efeitos de inibidores do brotamento. Após 72 horas 

de exposição, as raízes foram medidas com o auxílio de uma régua, e, para padronização, 

foi extraída a maior raiz de cada bulbo. Como controle negativo (C-) foi utilizada água destila-

da e como controle positivo (C+), sulfato de cobre a 0,0006 mg/mL (MITTEREGGER et al., 

2007; FISKESJÖ, 1985).

Para a análise de genotoxicidade foram realizadas coletas de exemplares de O. niloticus 

nos meses de fevereiro, maio e agosto de 2014 nos tanques-rede dos reservatórios de Umari (P1) 

e Santa cruz (P2) e na lagoa do Apodi (P3), no município de Apodi-RN, utilizadas como grupo 

controle. Amostras de sangue foram retiradas das brânquias com o auxílio de uma seringa e foram 

gotejadas sobre lâminas de microscopia para confeccionar o esfregaço sanguíneo e, em seguida, 

após 24 horas, o material foi fixado com metanol (100%) por 10 minutos e deixado para secar 

por 24 horas. Posteriormente o material foi corado, por 30 minutos em solução Giemsa (1:30), 

seco ao ar, em temperatura ambiente (FENECH, 2000). Foram analisados 35 espécimes, sendo 

contados 1000 eritrócitos intactos por exemplar através dos esfregaços em lâminas de micros-

copia, analisados em microscópios ópticos de luz (aumentos de 400x e 1000X). Para a análi-

se estatística do crescimento de raízes, as médias do crescimento das raízes de cada localidade 

foram comparadas com as médias dos controles negativo e positivo, com 100% de crescimen-

to. Também foi realizada uma análise de variância ANOVA e testes de Dunnett (α=0,05) 

e Bonferroni (α=0,05) a posteriori. Para comparação entre as médias de micronúcleos foi reali-

zada uma ANOVA e a posteriori o Teste de Tukey (α=0,05).

RESULTADOS E DISCUSSÃO

Os valores médios do crescimento de raízes estudados pelo teste de crescimento de raízes em A. 

Cepa, nas coletas de fevereiro e maio de 2014 foram: controle negativo 1,49±1,88 e 1,64±0,93 

cm; e controle positivo 0,46±0,23 e 0,4±0,27 cm, respectivamente. As amostras do reservatório 

de Santa Cruz foram 0,99±0,40 e 1,56±1,52 cm, respectivamente; e as do reservatório de Umari 

foram 3,04±1,70 e 1,27±1,46 cm, respectivamente. Desse modo, os valores médios finais das cole-

tas foram: 3,13±2,81cm para o controle negativo; 0,86±0,51 cm para o controle positivo; 2,55±1,93 

cm para Santa Cruz e 4,31±3,17 cm para Umari (Figura 2).

Observa-se que não houve grande variação no crescimento das raízes de A. cepa com as águas 

dos reservatórios de Santa Cruz e Umari, quando comparados ao controle negativo. Contudo, 

quando são comparados os valores do reservatório de Umari (P1) com o de Santa Cruz (P2), 

observa-se que houve maior crescimento das raízes nas águas do reservatório de Umari em relação 

ao de Santa Cruz. Esses dados foram confirmados pelo Teste de Bonferroni (α=0,05, p=0,036). 

Quando comparado o controle negativo com o controle positivo, os valores foram significativos, 

Figura 2 – Média do comprimento da raiz (cm) (n=10) de A. cepa por ponto de coleta e controles. 

α=0,05 em relação ao controle negativo (C-) Anova, Dunnet

confirmado pelo Teste de Dunnet (α=0,05, p=0,032), o que demonstra que a substância uti-

lizada como controle positivo (sulfato de cobre 0,0006%) conseguiu inibir satisfatoriamen-

te o crescimento das raízes, enquanto o controle negativo permitiu o seu crescimento, confir-

mando esses controles como sendo uma fonte confiável de comparação dos dados. Para o teste 

de micronúcleo foram identificados e classificados como micronúcleos apenas os que apresen-

tavam diâmetro menor que um terço do núcleo; não refratário; e de coloração não mais escura 

que a do núcleo (Mitteregger et al., 2007) (Figura 3).

Figura 3 – Fotografia de micronúcleo (seta) em eritrócitos de O. niloticus (1000x)

Os valores médios da frequência de micronúcleo das três coletas foram de 0,0035±0,0005, 
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0,0039±0,005 e 0,067±0,0023 para o reservatório de Umari (P1) Santa Cruz (P2), e a lagoa 

do Apodi (P3), respectivamente (Figura 4). Apesar das coletas terem sido realizadas no perío-

do chuvoso e no período seco, não foram observadas diferenças significativas entre as esta-

ções. No entanto, quando foram comparadas as localidades entre si, foi observado que a lagoa 

do Apodi apresentou o maior índice de micronúcleos, podendo ser considerada como o con-

trole positivo, pois é um ambiente com intensa concentração de nutrientes e atividade antró-

pica (PINTO FILHO; SANTOS; SOUZA, 2012). No entanto, com o auxílio do teste de Tukey 

(α=0,05) foi observado que essas diferenças não são estatisticamente significativas.

Figura 4 – Média do número de micronúcleos nos três ambientes analisados (P1, P2 e P3)

Considerando os parâmetros analisados, os dados de crescimento de raízes apresenta-

ram uma inibição menor do crescimento no reservatório de Umari, em relação ao reservató-

rio de Santa Cruz. Observa-se, desse modo, que o primeiro reservatório apresenta potencial 

citotóxico inferior ao segundo. Isso é evidenciado pela divergência nos dados das raízes trata-

das com os controles positivos e negativos. Entretanto, não foi possível levar em consideração 

os valores da frequência de micronúcleo, que embora tenham sido observadas variações entre 

coletas e reservatórios, as diferenças não foram estatisticamente significativas, de modo que não 

foi possível estimar, com segurança.

O interesse em evitar ou reduzir ao máximo as transformações ambientais desenvolveu-

-se paralelamente ao receio de não se terem disponíveis, em um futuro próximo, os recursos 

necessários para as atividades antropogênicas (BEZERRA et al., 2013). Vale salientar que as 

atividades antrópicas atuam na redução da qualidade da água, e que a atividade de piscicultura 

influencia diretamente nas taxas de sedimentação, pois, na região dos tanques-rede, a sedimen-

tação de nutrientes e matéria orgânica é maior do que em regiões afastadas do cultivo (MOURA 
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et al., 2014). Desse modo, tornam-se necessários conhecer, com estudos a longo prazo, os efei-

tos que esses compostos podem produzir no material genético dos peixes.

O teste de micronúcleo mostra-se eficaz e tem se consolidado como uma técnica preferen-

cial para monitoramentos ambientais, devido à simplicidade e à rapidez na detecção de impac-

tos genotóxicos em organismos, e pelo fato de que a formação espontânea de micronúcleos 

é baixa e quase uniforme entre as espécies. Portanto, é importante que sejam realizados outros 

bioensaios, como o ensaio de cometa, teste de ames, além da análise da frequência de micronú-

cleos, para a avaliação de genotoxicidade e mutagenicidade dos corpos d’água, que são os princi-

pais receptores de resíduos das atividades antropogênicas e para que se possam ser desenvolvi-

das metodologias com a finalidade de diminuir o impacto ambiental (AMARAL et al., 2007).

CONSIDERAÇÕES FINAIS

As águas dos reservatórios estudados apresentaram apenas efeitos citotóxicos. Não foram 

encontrados danos genotóxicos significativos para os períodos analisados. É necessária a rea-

lização de novas pesquisas, no intuito de realizar um monitoramento ambiental dessa bacia, 

para criar medidas mitigatórias e amenizar os possíveis impactos provenientes das ativida-

des de piscicultura.
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12
VARIAÇÃO ESPAÇO-TEMPORAL DO METABOLISMO 

DE BACTÉRIAS HETEROTRÓFICAS EM DOIS RESER-

VATÓRIOS DO SEMIÁRIDO

Iagê Terra 

Hugo Sarmento  

André Megali Amado

INTRODUÇÃO

Os ecossistemas de água doce têm um importante papel na biosfera, uma vez que recebem cerca 

de 2,9 Pg ou seja 2.900.000.000 toneladas) C ano-1 advindos dos ecossistemas terrestres, pro-

cessando e/ou estocando a maior parte desse material (TRANVIK et al., 2009). Desses, até 2,1 

Pg C ano-1 são mineralizados nesses ecossistemas (inclusive na coluna d’água) em grande parte 

pelas bactérias planctônicas (RAYMOND et al., 2013). Por isso, o entendimento do metabo-

lismo bacteriano é fundamental para a compreensão do papel dos ambientes aquáticos conti-

nentais na ciclagem global do carbono.

As bactérias são os organismos mais abundantes nos ecossistemas aquáticos (COTNER 
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e BIDDANDA, 2002) e participam ativamente na reciclagem de nutrientes (p.ex. carbono [C], 

nitrogênio [N] e fósforo [P]), subsidiando os processos de produção primária. Participam, 

ainda, na base da cadeia trófica, através da teia trófica microbiana (WEISSE 2003), sendo por-

tanto organismos chave para o funcionamento ecossistêmico. O metabolismo bacteriano (MB) 

é comumente mensurado através de estimativas das taxas metabólicas de respiração (RB) e pro-

dução bacterianas (PB). No processo metabólico, as bactérias heterotróficas assimilam molé-

culas de carbono orgânico dissolvido (COD) aproveitando parte desse material para incor-

poração em sua biomassa (produção secundária bacteriana, PB; para revisão ver (del Giorgio 

e Cole 1998). Outra parte é mineralizada para a obtenção de energia, apresentando a forma-

ção de dióxido de carbono (CO2) como subproduto (processo de respiração bacteriana, RB). 

A relação entre esses dois parámetros, que descreve a eficiência de uso energético, é a Eficiência 

de Crescimento Bacteriano (ECB = PB ÷ [PB + RB]).

O MB pode ser regulado por diversos fatores, desde características físicas dos ecossiste-

mas até quantidade de nutrientes e interações ecológicas (FAITHFULL et al., 2011), sofrendo 

influência devido à heterogeneidade ambiental. Os fatores que mais frequentemente são regula-

dores do MB são a temperatura e a disponibilidade de nutrientes (p.ex. C, N e P). A temperatura 

da água é um dos fatores regulatórios mais importantes do metabolismo bacteriano em escala 

global (VIDUSSI et al. 2011). Por exemplo, quanto maior a temperatura, menor a eficiência ener-

gética celular, uma vez que resulta em aumento desproporcional da respiração celular (HALL 

e COTNER 2007). A disponibilidade de carbono é um importante regulador da RB, uma vez 

que, na forma de carbono orgânico dissolvido (COD), é o substrato para a obtenção de energia 

para as bactérias. Por outro lado, tanto a disponibilidade de C, N e P, quanto às suas proporções 

(razões estequiométricas), frequentemente regulam a PB pois são elementos chave para a sín-

tese de ATP e proteínas nas células (FARJALLA et al., 2009; COTNER; BIDDANDA, 2002).

A região semiárida do nordeste brasileiro é caracterizada por altas temperaturas e incidência 

solar durante todo o ano, e por grande parte dos seus ecossistemas aquáticos (reservatórios ou açu-

des) apresentarem condições eutróficas (elevadas concentrações de nutrientes e produtividade pri-

mária). Apenas dois trabalhos estudaram o metabolismo bacteriano em alguns desses ecossis-

temas. Em uma abordagem espacial, foi demonstrado que o metabolismo bacteriano (PB e RB) 

aumenta com o tempo de residência da água nos ecossistemas, aumentando também a disponibili-

dade de nutrientes (THEY et al., 2017). Ainda foi demonstrada alta variabilidade espacial e tempo-

ral da RB nos ecossistemas da mesma região, com importante contribuição desse parâmetro para o 

aumento nas concentrações de dióxido de carbono (CO2) no período chuvoso (JUNGER et al. 2019). 

Contudo, pouco se sabe sobre a regulação do metabolismo bacteriano, especialmente em ambientes 

oligo e mesotróficos. Diante do acima exposto, o objetivo geral deste capítulo é de avaliar o compor-

tamento espaço-temporal do metabolismo bacteriano em dois reservatórios do semiárido tropical.
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MATERIAL E MÉTODOS

Este estudo foi realizado nos reservatórios Santa Cruz e Umari, ambos construídos em 2002, 

barrando o Rio Apodi e o Rio do Carmo, respectivamente. Ambos fazem parte da bacia do Apodi-

Mossoró, região Agreste potiguar (SEMARH, 2013) (Figura 1). O Agreste potiguar fica inse-

rido no bioma Caatinga, apresentando clima semi-árido, com estação chuvosa durando até 4 

meses ao ano com baixa pluviosidade e grande variabilidade interanual.

O estudo foi desenvolvido numa abordagem espaço-temporal, entre os anos de 2013 e 2014. 

Foram realizadas oito campanhas de campo com periodicidade trimestral, iniciando-se em feve-

reiro de 2013 e finalizando-se em novembro de 2014, em seis pontos em cada reservatório, come-

çando do ponto mais próximo à barragem até o ponto mais próximo dos rios tributários (para 

localização dos pontos de coleta, ver figura 1).

Figura 1 – Localização da área de estudo com destaque para os pontos de amostragem no reserva-

tório Santa Cruz (à esquerda) e no reservatório Umari (à direita)

Em campo, foram determinados os valores de pH, temperatura, oxigênio dissolvido (OD), 

sólidos totais dissolvidos (STD), condutividade elétrica e turbidez, através de sonda multipa-

râmetro Horiba U-50®. Amostras de água foram coletadas de forma integrada na coluna d’água 

e mantidas em garrafas de polipropileno, no escuro, sob refrigeração até a chegada em labora-

tório (c.a. 3 horas). Em laboratório foram determinadas as concentrações de carbono orgâni-

co total (COT), carbono inorgânico total (CIT) e o carbono total (CT), através do Analisador 

de carbono TOC Shimadzu – 5000, fósforo total (PT), ortofosfato e nitrogênio total (NT) 
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(VALDERRAMA 1981) e clorofila a utilizando filtros de fibra de vidro (GF/C Whatman, poro-

sidade média de 1,2 µm) com extração com etanol 95% (JESPERSEN e CHRISTOFFERSEN 

1987). Com a parte filtrada das amostradas foram determinadas as concentrações de nitrato, 

nitrito e amônia (MULLER e WIDERMANN 1955).

As taxas de Respiração Planctônica (RP) e Respiração Bacteriana (RB) foram estimadas 

em experimento de consumo de oxigênio no escuro, em amostras de água total e filtradas (fil-

tros de fibra de vidro, porosidade média de 1,2 µm), respectivamente. Foi adotado coeficiente 

de respiração (QR) de 1:1, referente às taxas de respiração em concentração molar, para conver-

são das taxas de respiração para unidade de carbono (µg C L/h). A produção bacteriana (PB) 

foi obtida pelo método de incorporação de Leucina (SMITH; AZAM 1992) e a densidade bac-

teriana (DB) por citometria de fluxo (Sarmento et al. 2008). A partir dos dados de RB e PB 

e DB foram calculadas respiração e produção bacterianas específicas à Demanda Bacteriana 

de Carbono (DBC) e à Eficiência de Crescimento Bacteriano (ECB).

A fim de analisar se houve diferenças sazonais ou espaciais intra e entre reservatórios 

nas variáveis do metabolismo bacteriano, foi realizada análise de variância, considerando-a 

com teste a posteriori de Tukey, quando necessário. A fim de atender aos pressupostos da aná-

lise, todos os dados foram logaritimizados (log (x+1)), com exceção da razão RB/RP. Com base 

em dados pluviométricos do período do estudo e em dados históricos, foram considerados 

período chuvoso, as coletas de fevereiro e maio, e, período seco, as coletas de agosto e novembro.

RESULTADOS

Estado trófico dos reservatórios

Os reservatórios estudados apresentaram pouca variação temporal na condutividade elétri-

ca (Cond.), pH, sólidos totais (STD), oxigênio dissolvido (OD) e temperatura, além dessas 

variáveis terem sido semelhantes entre os dois reservatórios (ver médias e desvios na tabela 1). 

As concentrações de carbono orgânico total (COT), carbono inorgânico total (CIT) e carbono 

total (CT), íon amônio, nitrito, nitrato e ortofosfato foram bastante variáveis, sendo em geral 

maiores no reservatório de Umari do que no reservatório Santa Cruz (Tabela 1). Ainda, as con-

centrações de clorofila a variaram entre 0,8 µg/L e 16,82 µg/L no reservatório Santa Cruz e entre 

2,4 µg/L e 20,03 µg/L no reservatório Umari, sendo em média mais altas em Umari (Tabela 1). 

Considerando todos os pontos amostrados, os reservatórios estudados se apresentaram pre-

dominantemente como mesotróficos (46%) e oligotróficos (34%) ao longo do estudo. O reser-

vatório Santa Cruz apresentou maior ocorrência de oligotrofia, enquanto o reservatório Umari 

se caracterizou pela maior ocorrência de mesotrofia. Em apenas 14% das observações foram 
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classificados como eutróficos e em 6% como hipereutróficos. No reservatório Santa Cruz só 

houve ocorrência de eutrofia e hipereutrofia no ponto de coleta 6. O reservatório Umari apre-

sentou mais observações de eutrofia e hipereutrofia (Figura 2).

Tabela 1 – Valores médios e desvio padrão das variáveis limnológicas dos reservatórios de Santa 

Cruz e Umari. Cond: Condutividade Elétrica; STD: Sólidos Totais Dissolvidos; OD: Oxigênio 

Dissolvido; T: Temperatura; Secchi: Disco de Secchi; COT: Carbono Orgânico Total; CIT: Cargono 

Inorgânico Total; CT: Carbono Total; NTotal: Nitrogênio Total; Ptotal: Fósforo Total.

Santa Cruz Umari Santa Cruz Umari

Cond. (mS/cm) 0,4 ± 0,1 0,3 ± 0,1 Amônia (ug/L) 44,8 ± 35,3 59,5 ± 40,8

pH 8,2 ± 0,6 8 ± 0,6 Nitrito (ug/L) 3,9 ± 7,1 5,7 ± 8,3

STD (ppm) 0,3 ± 0,1 0,2 ± 0,1 Nitrato (ug/L) 266,9 ± 38,2 383,8 ± 67,4

OD (mg/L) 8,3 ± 1,1 8,2 ± 1,6 Ortofosfato (ug/L) 4,3 ± 6,2 1,9 ± 3,7

T (ºC) 29,3 ± 1,3 29,2 ± 1,4 NTotal (mg/L) 0,5 ± 0,2 0,6 ± 0,2

Secchi (m) 3,1 ± 1,2 2 ± 0,5 PTotal (ug/L) 29,9 ± 15,9 31,5 ± 20,1

Turbidez (NTU) 8,8 ± 11,1 9,9 ± 10,5 Clorofila (ug/L) 4,6 ± 3,6 6,7 ± 3,2

COT (mg/L) 15,6 ± 6,4 18,6 ± 9,3

CIT (mg/L) 4,2 ± 3,3 2,3 ± 2,5

CT (mg/L) 19,8 ± 8,8 20,9 ± 11,5

Figura 2 – Distribuição de frequência dos pontos amostrados nos reservatórios Santa Cruz e Umari 

em relação ao estado trófico (n=96). A barra “Geral” indica a soma das demais barras, ou seja, 

dos dois reservatórios

Fonte: Classificação feita com base nas concentrações de Clorofila a (THORTON; RAST, 1993).
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Descrição do padrão do metabolismo

As taxas de respiração planctônica (RP) variaram em duas ordens de magnitude, entre 0,17 

µg C/L*h e 80,16 µg C/L*h em Santa Cruz e entre 0,24 µg C/L*h e 73,77 µg C/L*h em Umari 

(Figura 3 A e B). A respiração bacteriana (RB) variou em três ordens de magnitude, entre 0,06 

µg C/L*h até 74,58 µg C/L*h em Santa Cruz e de 0,12 µg C/L*h até 72,24 µg C/L*h (Figura 3 C 

e D). A razão RB/RP apresentou valores médios próximo de 1,0, com os menores e maiores 

valores ocorrendo no reservatório Santa Cruz (Figura 3 E e F).

A Densidade Bacteriana (DB) apresentou grande variação nos dois reservatórios, com o 

menor valor ocorrendo no reservatório Santa Cruz e o maior valor encontrado no reservatório 

Umari (Figura 4 A e B). A produção bacteriana (PB) variou de 0,006 µg C/L*h a 9,41 µg C/L*h 

no reservatório Santa Cruz, e de 0,003 µg C/L*h a 1,42 µg C/L*h em Umari, porém com valo-

res médios abaixo de 0,6 µg C/L*h e 0,2 µg C/L*h, para Santa Cruz e Umari respectivamen-

te (Figura 4 C e D). A Demanda Bacteriana de Carbono (DBC) apresentou variação e média 

próximas às da RB, principalmente devido aos baixos valores da PB (Figura 4 E e F). As bac-

térias estudadas mostraram-se pouco eficientes, apresentando uma Eficiência de Crescimento 

Bacteriano (ECB) abaixo de 6% e 3%, em Santa Cruz e Umari, respectivamente (Figura 4 G e H).

 Análise espaço-temporal

Não foram encontradas diferenças significativas entre os pontos de coleta ou entre os reser-

vatórios para os parâmetros bacterianos. Entretanto, foram detectadas diferenças sazonais 

para RP e RB, bem como efeito de interação entre variação sazonal e os reservatórios, também 

para PB (R X S, Tabela 2). A densidade bacteriana apresentou efeito significativo da sazona-

lidade, dos reservatórios e da interação de ambos (Tabela 2). Já as razões RB/RP, ECB, RBE e 

PBE não apresentaram nenhum tipo de variação espacial ou temporal (Tabela 2). Em seguida, 

detalhamos a direção dos efeitos registrados na tabela 2.

Figura 3 – Variação espacial das taxas de respiração planctônica (RP) e bacteriana (RB) nos pon-

tos de coleta dos reservatórios estudados. (A e B) Respiração Planctônica em Santa Cruz e Umari; 

(C e D) Respiração Bacteriana em Santa Cruz e Umari; (E e F) razão entre a respiração planctôni-

ca e bacteriana em Santa Cruz e Umari. Não foi verificada variação espacial significativa nessas 

taxas dentro ou entre reservatórios. O box representa a média (25-75% das observações) e as barras 

de erro representam os valores mínimos e máximos
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Figura 4 – Variação espacial da densidade bacteriana (DB), taxa de produção secundária bacteria-

na (PB), demanda bacteriana de carbono (DBC) e eficiência de crescimento bacteriano (%; ECB) 

nos pontos de coleta dos reservatórios estudados. (A e B) Densidade bacteriana em Santa Cruz e 

Umari; (C e D) Produção Bacteriana nos reservatórios Santa Cruze Umari; (E e F) Demanda bacte-

riana de carbono em Santa Cruz e Umari; (G e H) Eficiência de crescimento bacteriano em Santa 

Cruz e Umari. Somente foi verificada variação espacial significativa na densidade bacteriana entre 

os pontos de coleta do reservatório Santa Cruz. As diferenças estatísticas (P < 0,05) estão repre-

sentadas por diferentes letras. O box representa a média (25-75% das observações) e a barra 

os valores mínimos e máximos.
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Tabela 2 – Análise espaço-temporal dos parâmetros bacterianos. São apresentadas as variáveis 

que apresentaram alguma relação significativa (Destacadas em negrito. RP: Respiração Planctônica; 

RB: Respiração Bacteriana; PB: Produção Bacteriana; DB: Densidade Bacteriana

RP Fator
Soma dos 

quadrados
df

Média dos 

quadrados
F p

Reservatório (R) 0,2531 1 0,2531 0,71 0,4

Sazonalidade (S) 1,8686 1 1,8686 5,27 0,02

R × S 0,4276 1 0,4276 1,21 0,28

Ponto de Coleta (PC) 2,2391 10 0,2239 0,63 0,78

S × Ponto de Coleta (PC) 0,5408 10 0,0541 0,15 1

RB Fator
Soma dos 

quadrados
df

Média dos 

quadrados
F p

Reservatório (R) 0,1611 1 0,1611 0,48 0,49

Sazonalidade (S) 2,2357 1 2,2357 6,66 0,01

R × S 0,0314 1 0,0314 0,09 0,76

Ponto de Coleta (PC) 1,4239 10 0,1424 0,42 0,93

S × Ponto de Coleta (PC) 1,3687 10 0,1369 0,41 0,94

PB Fator
Soma dos 

quadrados
df

Média dos 

quadrados
F p

Reservatório (R) 0,53188 1 0,53188 1,6 0,21

Sazonalidade (S) 0,91121 1 0,91121 2,73 0,1

R × S 2,78787 1 2,78787 8,36 0,01

Ponto de Coleta (PC) 3,65916 10 0,36592 1,1 0,38

S × Ponto de Coleta (PC) 1,94122 10 0,19412 0,58 0,82

DB Fator
Soma dos 

quadrados
df

Média dos 

quadrados
F p

Reservatório (R) 0,031 1 0,031 1,2 0,28

Sazonalidade (S) 0,247 1 0,247 9,7 0

R × S 0,251 1 0,251 9,8 0

Ponto de Coleta (PC)* 0,769 10 0,077 3 0

R × Ponto de Coleta (PC) 0,031 10 0,003 0,1 1

Legenda: *Foi realizado o teste a posteriori de Tukey com os dados de DB no fator (PC), indicando 

diferença significativa entre os pontos de coleta 1 e 2 e entre 2 e 6 do reservatório Santa Cruz.

As taxas de RP e RB foram significativamente maiores no período chuvoso, em relação 

ao período seco, considerando ambos os reservatórios em conjunto. No reservatório Santa 
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Cruz as taxas de PB não apresentaram diferenças significativas entre as estações seca e chu-

vosa. Já no reservatório Umari houve diferença significativa entre as estações, com ocorrência 

das maiores taxas no período chuvoso (Tabela 2). A DB apresentou variação significativa com a 

sazonalidade, mostrando-se mais elevada no período chuvoso (Tabela 2). A DB também apre-

sentou interação entre os reservatórios e a sazonalidade (RxS), constatando que DB foi seme-

lhante entre as estações seca e chuvosa em Santa Cruz, mas a DB foi significativamente maior 

(Tabela 2) no período seco do que no período chuvoso no reservatório Umari. Ainda, quan-

to à DB, foi constatada heterogeneidade espacial no reservatório Santa Cruz, sendo as médias 

do ponto 1 e do ponto 6 maiores do que as do ponto 2 (Tabela 2).

DISCUSSÃO

O metabolismo aquático, em geral, é fortemente influenciado pela disponibilidade de nutrien-

tes, como nitrogênio (N) e fósforo (P) e da matéria orgânica (DODDS; COLE 2007;). Dessa 

forma, para o entendimento dos padrões espaço-temporais do metabolismo bacteriano, torna-

-se de grande relevância a compreensão da variação do estado trófico dos ecossistemas aquá-

ticos. Observamos nos dois ecossistemas aquáticos estudados na região semiárida tropical, 

condições gerais de oligo-mesotrofia, sendo o reservatório de Umari ligeiramente mais fertili-

zado e produtivo. Contudo, ampla variabilidade espaço-temporal foi verificada no estado tró-

fico dos dois ecossistemas, desde oligotrófico até hipereutrófico.

A exemplo do grau de produtividade e do estado trófico, o metabolismo bacteriano de forma 

geral apresenta uma grande variabilidade espaço-temporal e sua regulação deve estar relacionada 

à elevada variabilidade na disponibilidade de nutrientes e matéria orgânica (FARJALLA et al. 

2009). Ainda, a dominância de condições oligotróficas e mesotróficas nos ecossistemas estu-

dados sugere uma maior importância relativa das bactérias em relação ao plâncton total para o 

metabolismo ecossistêmico, tal como a grande contribuição da respiração bacteriana para a res-

piração planctônica total (BIDDANDA et al. 2001; CONTER e BIDDANDA 2002). De fato, 

as comunidades bacterianas dos reservatórios aqui estudados apresentaram baixa eficiência 

de crescimento, alta respiração relativa à produção de biomassa, ou seja, elevado gasto energéti-

co para baixa produção de biomassa. Esse padrão é esperado para regiões quentes como a região 

semiárida brasileira (AMADO et al., 2013).

Foi demonstrado recentemente que os ambientes aquáticos em regiões tropicais apre-

sentam elevadas taxas de RB em relação aos ambientes de regiões das demais faixas latitudi-

nais do globo, provavelmente devido às elevadas temperaturas anuais (AMADO et al., 2013). 

Os dois reservatórios do presente estudo apresentaram altas taxas médias de RB, comparáveis 

ao descrito na literatura (Tabela 3), e alta variabilidade. Mesmo sendo os dois ecossistemas 
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predominantemente oligotrófico e mesotrófico, as taxas médias de RB em comparação às encon-

tradas na literatura são altas (Tabela 3), equiparando-se muitas vezes aos valores obtidos em sis-

temas eutróficos (BERGGREN et al., 2010; POLLARD; DUCKLOW, 2011). Ao se comparar 

também as maiores taxas de RB obtidas no presente estudo com as de RB máximas observadas 

na literatura, vê-se que, em sua maioria, as obtidas são superiores, enquanto as taxas mínimas 

de BR são no geral menores que as mínimas da literatura (Tabela 3). No estudo meta-analítico 

de Amado et al. (2013), os ecossistemas da região semiárida são sub-representados, uma vez 

que esses ambientes são pouco conhecidos.

Considerando a faixa latitudinal tropical, as taxas de PB são em geral elevadas (AMADO 

et al. 2013). Entretanto, estudo recente realizado em 100 lagos de baixa latitude, incluindo o semiá-

rido tropical (entre 5° e 7°S, no estado do RN), registraram-se taxas de PB extremamente bai-

xas, independente do estado trófico dos ecossistemas (Dantas 2014). As taxas de PB do presen-

te estudo são comparáveis às taxas de PB do estudo de Dantas (2014) e condizem com as taxas 

frequentemente registradas na literatura para sistemas oligotróficos e mesotróficos. Entretanto, 

observamos que os valores mínimos encontrados ficaram bem abaixo dos valores da literatura, 

sendo em média menores, em torno de 200% (Tabela 3). Ao longo do período estudado, a PB 

não apresentou grande amplitude de variação, com os maiores valores e maiores médias ocor-

rendo no reservatório Santa Cruz. É possível que isso se deva ao estado trófico dos reserva-

tórios estudados, em que Santa Cruz apresentou quase 30% de oligotrofia e 15% de mesotro-

fia, enquanto o reservatório Umari apresentou 5% de oligotrofia e 30% de mesotrofia (Figura 

3). É possível que esse padrão de baixa variabilidade decorra das altas temperaturas ao longo 

de todo o ano na região estudada, uma vez que no estudo de Dantas (2014) haviam inúmeros 

ecossistemas considerados eutróficos e hipereutróficos, no qual também foram registradas bai-

xas taxas de PB. Com isso, a temperatura alta deve ter direcionado o metabolismo bacteriano 

para a respiração, em detrimento da produção de biomassa. Em geral a ECB média nos reser-

vatórios estudados foi inferior às encontradas na literatura. Os valores mínimos na literatura 

são todos maiores do que os valores mínimos obtidos no estudo, entretanto, todos os valores 

máximos na literatura são menores do que os valores máximos obtidos (Tabela 5). Isso corro-

bora que as bactérias estudadas são pouco eficientes devido às altas taxas de RB.
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Tabela 3 – Descrição dos dados do metabolismo bacteriano encontrados neste estudo e compa-

ração com os encontrados na literatura recente nos trópicos e regiões temperadas, considerando 

valores mínimos e máximos para cada uma das variáveis. RB: Respiração Bacteriana; PB: Produção 

Bacteriana; ECB: Eficiência de Crescimento Bacteriano

Referência Região

Respiração 

Bacteriana (RB) (µg 

C/L.h)

Produção 

Bacteriana (PB) (µg 

C/L.h)

Eficiêna de 

Crescimento 

Bacteriano (ECB) 

(%)

Mínimo Máximo Mínimo Máximo Mínimo Máximo

Esse estudo Tropical 0,060 74,576 0,003 9,418 0,03 78,79

Amado et al. 

2006
Tropical 0,696 7,476 0,120 0,372 3,16 35,10

Amon e 

Benner 1996
Tropical 4,320 84,960 0,178 2,307 8,00 39,00

Dantas 2014 Tropical 3,420 119,590 0,002 2,750 0,10 19,88

Farjalla 2014 Tropical ND ND 0,120 1,680 ND ND

Farjalla et al. 

2009a
Tropical 0,650 2,490 0,014 1,418 10,00 14,00

Gocke et al. 

2003
Tropical 1,000 37,300 2,696 37,740 ND ND

Abboudi et al. 

2008
Temperada 0,813 2,5920 0,113 0,950 9,90 36,60

Alonso-Sáez 

et al. 2008
Temperada 0,167 2,000 0,208 36,576 3,00 42,00

Biddanda et 

al. 2001
Temperada 0,980 3,660 0,240 0,816 4,80 38,90

Carrillo et al. 

2014
Temperada 0,140 12,380 5,460 32,980 0,15 46,13

Dorado-García 

et al. 2014
Temperada 0,890 6,020 0,070 1,130 ND ND

Räsänen et al. 

2014
Temperada 15,600 75,600 0,480 11,52 3,50 8,00

von Scheibner 

et al. 2014
Temperada 0,375 0,917 0,333 0,375 ND ND

Vidal et al. 

2011
Temperada 0,900 10,000 0,100 0,300 4,00 28,40

O fósforo (P) é reconhecido como o principal nutriente limitante ao bacterioplâncton 

em ecossistemas aquáticos continentais e marinhos (ELSER et al., 1995; RIVKIN e ANDERSON 

1997). Da mesma forma, esse nutriente foi reconhecido como o principal nutriente limitante 
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ao crescimento do bacterioplâncton em ecossistemas tropicais amazônicos (FARJALLA et al., 

2002a) e costeiros húmicos (FARJALLA et al., 2002b). Nesses ecossistemas, a qualidade do car-

bono foi identificada como fator secundário de limitação do crescimento bacteriano e, a PB e a 

ECB, foram identificadas como baixas e no limite inferior da PB registrada numa revisão ante-

rior sobre ECB (DEL GIORGIO; COLE 1998; FARJALLA et al., 2009b). Considerando que no 

presente estudo as condições tróficas foram, em sua predominância, de baixa produtividade, 

com alguns eventos de alta produtividade, refletidas pela alta variabilidade na disponibilidade 

de nutrientes na água (Tabela 1), a baixa produtividade de biomassa bacteriana pode ser decor-

rente também da limitação por disponibilidade de nutrientes. A RB é um processo metabólico 

de obtenção de energia, a partir da degradação de moléculas orgânicas que resultam na libera-

ção de CO² (DEL GIORGIO; COLE, 1998). Esse processo pode ser afetado também pela dis-

ponibilidade de nutrientes, mas não é uma regra. De maneira geral, em ambientes pouco produ-

tivos, o metabolismo bacteriano tende a maiores taxas de respiração para manutenção celular, 

refletindo em baixa eficiência energética (baixa ECB), conforme demonstrado nesse estudo.

A diferença encontrada nas taxas de respiração obtidas na estação chuvosa e na estação seca, 

com média maior na estação chuvosa, mostra que foi significativa a influência da MOD alóc-

tone nos reservatórios estudados na época chuvosa. A entrada de MOD pode causar a redução 

do pH, favorecendo maiores taxas de respiração bacteriana, por tornar o carbono mais biodis-

ponível e também por melhorar as condições para desenvolvimento bacteriano (TANK et al., 

2009). A PB apresentou-se maior na estação seca no reservatório Santa Cruz e maior na estação 

chuvosa no reservatório Umari. Com a entrada de MOD alóctone na estação chuvosa, há um 

subsídio principalmente de carbono, que em conjunto com os nutrientes presentes, estimulam 

o crescimento bacteriano de forma mais eficiente (KRITZBERG et al., 2006), uma vez que esse 

reservatório mostrou-se mais frequentemente mesotrófico, com mais pontos se apresentan-

do como eutróficos e hipereutróficos. No reservatório Santa Cruz ocorre uma maior produção 

na estação seca, porque, na chuvosa, mesmo com aporte de MOD alóctone, há uma limitação 

do crescimento por deficiência de nitrogênio e fósforo. Esse mesmo padrão se repete com a DB. 

A diferença entre a DB dos pontos de coleta 1 e 2 e dos pontos 2 e 6 em Santa Cruz ocorre devido 

às características de maior produtividade (p.ex. mais nutrientes e clorofila a) dos pontos 1 e 6.

Nesse estudo, o metabolismo bacteriano apresentou-se variável no espaço e no tempo e com 

baixa previsibilidade. As variações ocorridas nos parâmetros metabólicos, entre reservatórios 

e sazonalidade, apresentaram respostas dependentes da densidade bacteriana. Os parâmetros 

metabólicos específicos (RBE e PBE) não apresentaram variação espaço-temporal. Assim, 

evidencia-se que a ação dos fatores regulatórios controla a densidade de bactérias, mostrando 

que o processo de respiração aumenta em magnitude, devido ao aumento do número de células.
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CONSIDERAÇÕES FINAIS

Concluímos que o metabolismo bacteriano nos reservatórios estudados apresenta baixa previ-

sibilidade de regulação. Isso ocorre devido à constância das altas temperaturas na região, fazen-

do com que esse não seja mais um fator limitante e permitindo que outros fatores aumentem 

sua importância sobre o Metabolismo Bacteriano. Isso faz com que haja um controle difuso 

do metabolismo bacteriano, no espaço e no tempo. Assim, em diferentes momentos, o metabo-

lismo é regulado por fatores diversos, não apresentando um padrão único e geral. Concluímos, 

ainda, que independente do estado trófico, o metabolismo bacteriano nos reservatórios estu-

dados é pouco eficiente, sendo mais favorável a respiração e a produção de CO2, em detrimen-

to da produção de biomassa e incorporação de matéria orgânica pela via heterotrófica da cadeia 

trófica microbiana. De modo geral, nos ecossistemas estudados, o metabolismo bacteriano sofre 

pouca influência direta dos fatores regulatórios. A maior influência é observada sobre a densi-

dade bacteriana. Assim, os processos metabólicos não variam de acordo com os fatores regu-

latórios, mas sim de acordo com a densidade bacteriana.



213

13
VARIAÇÃO VERTICAL E NICTEMERAL  

DA ASSEMBLEIA FITOPLANCTÔNICA  

EM UM RESERVATÓRIO TROPICAL SEMIÁRIDO  

DURANTE ESTIAGEM PROLONGADA

Ana Paula Cardoso Silva Eugênio 

Adjuto Rangel Junior 

Ivaneide Alves Soares da Costa

INTRODUÇÃO

Lagos e reservatórios, no semiárido brasileiro, estão sujeitos a períodos de escassez de água. 

Nessa região, os reservatórios apresentam baixa vazão, elevado tempo de residência da água, 

associado a um balanço hídrico negativo e altas temperaturas durante a maior parte do ciclo 

hidrológico (BARBOSA et al., 2012). Através da diminuição do nível da água, eventos de seca 

afetam as características limnológicas dos reservatórios, promovendo variações no oxigê-

nio dissolvido e no pH, aumento da condutividade e alcalinidade, aumento da concentração 

de nutrientes, diminuição da zona eufótica e aumento da biomassa algal (BRASIL et al., 2016; 
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FIGUEIREDO; BECKER, 2018). Nesse contexto, estudos sobre o fitoplâncton são importan-

tes, porque, a partir do conhecimento de sua composição e de sua distribuição, pode-se predizer 

cenários futuros para prevenir e mitigar problemas relacionados à qualidade de água e também 

a sua conservação, para que assim se possa garantir seu uso para o homem e seres vivos aquá-

ticos (REGO; RANGEL-JUNIOR; COSTA, 2019). O conhecimento da estrutura e do funcio-

namento dessas comunidades biológicas, bem como sua interação com o meio físico, tornam-

-se imprescindíveis para a compreensão do comportamento desses ambientes (SILVA et al., 

2013). A composição, distribuição vertical e produtividade primária das populações de algas 

são diretamente afetadas pela interação de vários fatores que modulam as estruturas térmica 

e química da coluna d’água, bem como a distribuição de espécies desta comunidade (CANTIN 

et al., 2011; LIRA et al., 2014).

De acordo com Funari et al. (2017), as cianobactérias são organismos procarióticos aquáti-

cos que podem alcançar densidade e biomassa elevadas, além de produzirem metabólitos tóxi-

cos secundários denominados cianotoxinas. Suas florações aumentam, em tamanho e frequên-

cia, provavelmente devido à eutrofização e à mudança climática em longo prazo (aquecimento, 

estratificação da água, concentração de nutrientes). Visando dar suporte à análise fitoplanctô-

nica, Reynolds et al. (2002) propuseram um sistema de organização do fitoplâncton em gru-

pos funcionais, compostos por espécies de origem polifilética que podem dominar ou co-do-

minar em reservatórios, tendo em vista partilharem as adaptações e tolerâncias semelhantes.

O presente capítulo analisa as variações nictemeral e mensal dos grupos funcionais fito-

planctônicos em um reservatório raso e eutrófico, localizado na região semiárida do nordes-

te do Brasil durante um período de estiagem prolongada, para o entendimento das mudanças 

ocorridas em função das condições limnológicas locais. Nossas hipóteses foram: (a) a distri-

buição do fitoplâncton responde às mudanças sazonais e nictemerais, embora sejam detecta-

das estratégias de sobrevivências diferenciadas, de acordo com a disponibilidade de recursos 

ao longo do perfil vertical da coluna d’água e, (b) florações de cianobactérias são permanentes 

durante os períodos de estiagem, quando as condições hidrológicas dos reservatórios são mais 

estáveis, sendo verificados baixa transparência e elevado tempo de residência da água.

MATERIAL E MÉTODOS

Área de estudo

O estudo foi realizado no reservatório Pau dos Ferros, situado no estado do Rio Grande do Norte, 

na região semiárida do Nordeste do Brasil, onde predomina clima quente e seco, com altas taxas 

de evaporação, temperatura média anual do ar de aproximadamente 27° C (± 5). As precipitações 
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são irregulares e escassas com médias anuais geralmente abaixo de 800 mm (± 250); também 

ocorrem solos rasos e susceptíveis à erosão. O reservatório de Pau dos Ferros é raso (profun-

didade média = 3,4 m; profundidade máxima = 19,9 m), com área de superfície de 11.653.600 

m², comprimento máximo de 500 m, tempo médio de residência de um ano e volume históri-

co médio anual de 38.080.000 m³ (figura 1).

Figura 1 – Reservatório de Pau dos Ferros - RN

 

Fonte: Google Earth 

Amostragem e análise dos dados

Coletas mensais foram realizadas entre os meses de outubro de 2011 e maio de 2012 no reser-

vatório Pau dos Ferros, em um ponto próximo ao talude principal da barragem. No mês de janeiro 

de 2012, foi realizado um perfil nictemeral de 24 horas, com coletas a cada três horas enquadra-

das nesse intervalo, na superfície, na profundidade intermediária e a um metro antes da pro-

fundidade máxima do reservatório. Mensalmente, as amostras foram coletadas em três pontos 

da zona fótica: (i) subsuperfície (100% de incidência luminosa), (ii) profundidade do disco 

de Secchi (10% de incidência luminosa) e (iii) três vezes Secchi (1% de incidência luminosa). 

Na zona afótica, a água foi coletada na região intermediária do reservatório, um metro antes 

de atingir a profundidade máxima e em um ponto intermediário entre estes dois últimos pon-

tos. A água coletada nesses pontos foi posteriormente integrada para compor uma amostra 

representativa de cada zona (COLE, 1994).

A temperatura da água, o oxigênio dissolvido, o pH e a condutividade elétrica foram obti-

dos com auxílio de uma sonda multiparamétrica YSI 6820 V2, a cada 0,5 m desde a superfície 
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até a profundidade máxima do reservatório (Zmax). A transparência (m) foi mensurada utili-

zando-se o disco de Secchi. A zona eufótica foi estimada como sendo equivalente a três vezes 

a profundidade de extinção do disco de Sechii (Zeu) de acordo com (ISHII, 1987). As concen-

trações de nitrogênio e fósforo total foram obtidas por espectrofotometria, segundo as reco-

mendações da APHA (2000). O fósforo total foi determinado após digestão da amostra 

com persulfato de potássio, pelo método do ácido ascórbico e o nitrogênio total pela oxidação 

dos compostos nitrogenados a nitrato, segundo Valderrama (1981). Para a determinação da clo-

rofila-a, as amostras foram filtradas em filtro 934-AH da WHATMAN com 47 mm de diâme-

tro e a extração realizada com 10 mL de etanol a 95% over night (LORENZEN, 1967). As con-

centrações foram determinadas por espectrofotometria (650 nm), de acordo com a metodologia 

de Jeppersen e Christoffersen (1987).

A análise qualitativa do fitoplâncton foi realizada em amostras coletadas por meio de arras-

tos verticais e horizontais com rede de plâncton (20 µm), as quais foram fixadas com formol 

4%. Amostras do fitoplâncton vivo também foram coletadas. Os sistemas de classificação ado-

tados para as Cianobactérias foram: Komárek e Anagnostidis (1999) para a Chroococcales, 

Anagnostidis e Komárek (2005) para as Oscillatoriales e Komárek e Anagnostidis (1989) 

para as Nostocales. Para as demais classes do fitoplâncton, foram utilizadas as obras de Round 

(1971) para as Clorofíceas, Simonsen (1979) para as Diatomáceas e Bourrely (1981, 1985) 

para outros grupos. Para análise quantitativa do fitoplâncton, amostras de água foram coleta-

das com auxílio da garrafa de Van Dorn em diferentes profundidades e posteriormente integra-

das para comporem uma única amostra representativa de cada zona. Em seguida, uma alíquota 

foi preservada com lugol a 1 %. A quantificação do fitoplâncton seguiu o método de Utermöhl 

(1958), usando microscópio invertido de marca Olimpus, modelo IX70. As amostras foram 

contadas após cerca de três horas de sedimentação para cada centímetro de altura da câmara 

(MARGALEF, 1983), cujo volume foi de 2 ml para o reservatório Pau dos Ferros. A contagem 

dos indivíduos (células, colônias e filamentos) ocorreu em campos aleatórios, sendo o erro 

menor que 20%, a um coeficiente de confiança de 95%, segundo o critério de Lund et al. (1958). 

O número de campos variou de uma amostra para outra e a finalização da contagem foi feita 

tomando-se como critério a contagem de, no mínimo, 400 indivíduos para o referido reserva-

tório (CHORUS; BARTRAM, 1999).

O Biovolume do fitoplâncton foi calculado a partir de modelos geométricos aproximados 

à forma de cada espécie, utilizando-se, para o cálculo, as medidas de 30 indivíduos ou células 

de cada espécie, multiplicadas por sua densidade (HILLEBRAND, et al., 1999); além disso, 

a unidade de peso fresco foi expressa em massa, em que 1 mm3 L-1 = 1 mg L-1de acordo com Wetzel 

e Likens (2000). As espécies que contribuíram em 5% ou mais para a biomassa total do fito-

plâncton foram agrupadas em grupos funcionais, utilizando-se os critérios de Reynolds et al. 
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(2002) e Pádisak et al. (2009). Microcistinas e saxitoxinas foram quantificadas segundo a téc-

nica imunológica ELISA (Enzyme-Linked Immunosorbent Assay), a qual é altamente sensi-

tiva e baseada na especificidade de anticorpos às toxinas com posterior reação colorimétrica 

anticorpo/antígeno (CHU et al., 1989).

Análises multivariadas, baseadas nos componentes principais, foram realizadas para deter-

minarem associações entre as variáveis   ambientais e bióticas. A ordenação das unidades amos-

trais no tempo e no espaço foi feita pela análise de componentes principais (ACP) utilizando 

matriz de covariância no Programa PC-ORD versão 3.1 para Windows (MCCUNE; MEFFORD, 

2011). Os dados foram previamente padronizados pela amplitude de variação, utilizando-se 

transformação “ranging” para variáveis abióticas e “log (x+ 1)” para variáveis biológicas. Análise 

de Correspondência Canônica foi realizada para ordenar dados do fitoplâncton nos diferen-

tes períodos, com as variáveis biológicas e ambientais visando analisar a relação entre as asso-

ciações de algas e variáveis   ambientais, tendo por finalidade conhecer o padrão de distribui-

ção do fitoplâncton.

RESULTADOS

As precipitações pluviométricas (524 mm) foram insuficientes para aumentarem o nível 

de água do reservatório durante o período amostral. Em virtude disso, o reservatório apresen-

tou volumes médios mensais decrescentes, quando comparados ao valor registrado em outubro 

de 2011 (34.530.000 m³), sendo o menor valor registrado no mês de maio de 2012 (26.794.865 

m³) (Figura 2).

Figura 2 – Dados morfométricos (volume em m³) e da precipitação verificada no reservatório 

Pau dos Ferros durante o período amostral
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A transparência da água variou entre 0,3 e 0,5 m, apresentando maiores valores nos perío-

dos nos quais o reservatório apresentou maior volume. A reduzida extensão da zona eufótica 

(1,2 a 1,5 m), não apresentou variação significativa (P> 0.05) entre os meses. Na amostragem 

nictemeral, não houve variação da transparência ou extensão da zona eufótica, as quais foram 

de 0,4 e 1,2 m, respectivamente. Altos valores de turbidez, condutividade, pH, nitrogênio total, 

fósforo total e clorofila a foram registrados tanto na amostragem mensal, quanto na nicteme-

ral. Mensalmente, as variáveis nitrogênio e fósforo total apresentaram maiores valores na zona 

afótica, próxima à Zmax do reservatório. Houve decréscimos nas variáveis turbidez, conduti-

vidade, pH e clorofila a da zona fótica para a zona afótica (Tabela 1 e 2).
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A transparência da água variou entre 0,3 e 0,5 m, apresentando maiores valores nos perío-

dos nos quais o reservatório apresentou maior volume. A reduzida extensão da zona eufótica 

(1,2 a 1,5 m), não apresentou variação significativa (P> 0.05) entre os meses. Na amostragem 

nictemeral, não houve variação da transparência ou extensão da zona eufótica, as quais foram 

de 0,4 e 1,2 m, respectivamente. Altos valores de turbidez, condutividade, pH, nitrogênio total, 

fósforo total e clorofila a foram registrados tanto na amostragem mensal, quanto na nicteme-

ral. Mensalmente, as variáveis nitrogênio e fósforo total apresentaram maiores valores na zona 

afótica, próxima à Zmax do reservatório. Houve decréscimos nas variáveis turbidez, conduti-

vidade, pH e clorofila a da zona fótica para a zona afótica (Tabela 1 e 2).
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do fitoplâncton registrados ao longo do período amostral
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Tabela 2 – Valores médios e desvios padrão (entre parênteses) das variáveis transparência (Disco 

de Secchi), temperatura, oxigênio dissolvido, turbidez, condutividade, pH, fósforo total, nitrogênio 

total, clorofila-a e biovolume total do fitoplâncton registrados ao longo do ciclo nictemeral

05/01/2012 06/01/2012

 
16 

horas

 19 

horas 

22 

horas 

01 

hora 

04 

horas 

07 

horas 

10 

horas 

13 

horas 

Transparência 

(metros)
0,4 0,4 0,4 0,4

Temperatura da 

água (°C)

29,5

(1,7)

28,7

(1,2)

28,6

(1,1)

28,2

(0,7)

28,3

(0,4)

28,3

(0,4)

28,6

(0,5)

29,1

(0,7)

Oxigênio 

Dissolvido 

(mg.l-1)

3,9(

1,8)

3,7

(2,8)

3,8

(2,7)

2,9

(1,8)

2,6

(1,7)

2,6

(1,5)

3,2

 (1,2)

5,3 

(1,05)

Turbidez (NTU)
19,7

(0,6)

19,7

(0,6)

19,6

(0,7)

20,6

(2,7)

19,8

(2,2)

19,3

(0,84)

19,1

(0,6)

19,9

(0,6)

Condutividade 

(µS.cm³)

504

(2)

506 

(2)

506(

2,3)

506

(1,8)

506

(1,8)

506

(2)

505

(2)

503

(1)

pH
8,6

(0,5)

8,6(

0,5)

8,3

(0,5)

8,3

(0,4)

8,2

(0,3)

8,3

(0,3)

8,5

(0,4)

8,7

(0,2)

Fósforo Total 

(µg.L-1)
75(9)

69

(18)

71

(11)

56

(13,61)

78

(13)

68

(9)

64

(14)

80

(7)

Nitrogênio Total 

(µg.L-1)

258

(1)

255

(7)

251

(4)

249

(11)

265

(61)

260

(9)

244

(3)

251

(13)

Clorofila aa 

(µg.L-1)

130

(32)

117

(19)

110 

(20)

118

(15)

95

(38)

85

(25)

121

(14)

118

(26)

Biovolume 

(mm³.l-1)

29,2

(5)

34,6

(1)

47,8

(26)

36,8

(7)

29,1

(10)

35,7

(2)

29,7

(3)

39,1

(5) 

Altos valores de temperatura foram registrados ao longo dos meses (Max= 32,64 °C, Med= 

30,2 °C, Min= 27,74 °C). No período de dezembro a maio de 2012, elevadas temperaturas nas águas 

foram registradas, embora tenha sido detectada a não existência de termoclina, tendo em vista 

a variação térmica entre superfície e fundo ter atingido em média 2,5° C e o máximo de 4,63° 
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C, durante o mês de janeiro de 2012, quando foi realizado o perfil nictemeral. As elevadas tem-

peraturas registradas contribuíram para a ocorrência de microestratificações, condição em que 

pequenas diferenças na temperatura (< 0,5° C) proporcionam variações importantes na densi-

dade da água (Payne, 1986). O reservatório mostrou-se estratificado quimicamente em relação 

ao parâmetro oxigênio dissolvido, que apresentou perfil clinogrado e anoxia próximo à profun-

didade máxima (Zmax) (Figura 3). Em relação ao perfil nictemeral, pôde-se notar a predomi-

nância de temperaturas menores em toda a zona afótica do reservatório, o que demonstra a exis-

tência de uma microcirculação interna (Figura 4).

Figura 3 – Variações mensais nos perfis da temperatura e oxigênio dissolvido no reservatório 

Pau dos Ferros

Figura 4 – Perfis de oxigênio e temperatura registrados durante amostragem nictemeral

A ACP, usando 9 variáveis abióticas das zonas fóticas e afóticas, explicou 60% da varia-

ção dos dados nos dois primeiros eixos de ordenação.  As amostragens que mais contribuíram 

com a ordenação do eixo 1, foram: vazão (r = -0,91), tempo de residência (r = -0,93), conduti-

vidade (r = -0,59) e oxigênio dissolvido (r = 0,59). Em relação ao eixo 2, o volume (r = -0,51), 

pH (r = 0,87) e o fósforo total (r = -0,40) mostraram-se altamente correlacionados (Figura 5).
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Figura 5 – ACP mostrando variáveis preditoras no reservatório Pau dos Ferros. Estão representa-

das no Eixo 1- Vazão, Tempo de Residência (TR), Condutividade (Cond) e Oxigênio Dissolvido (OD), 

enquanto no Eixo 2- Volume, Potencial Hidrogeniônico (PH), Fósforo (PT) e Nitrogênio (NT) totais. 

F=Zona Fótica; A=Zona Afótica

A análise revelou que as variáveis vazão, tempo de residência, condutividade e o oxigênio 

são consideradas preditoras, uma vez que mostraram-se mais representativas no eixo 1, o qual 

explica 32,2% da variância nos dados. A biomassa do fitoplâncton nas amostragens mensais e nic-

temerais variou de 18,08 a 75,5 mm³.L-1. As cianobactérias perfizeram densidade superior a 50% 

deste total e dominaram durante todo o período amostral. Durante o estudo, 39 táxons foram 

identificados, estes foram subdivididos entre as classes: Chlorophyceae (44%), Cyanobacteria 

(39%), Bacillariophyceae (7%), Chryptophyceae (5%) e Euglenophyceae (2%). Desse total, 

as 9 espécies descritoras foram classificadas em 8 grupos funcionais.

A Análise de Correspondência Canônica (CCA) realizada explicou 97,2% da variância 

dos dados. As variáveis mais representativas, no primeiro eixo, foram: a condutividade, o fós-

foro e o nitrogênio total, enquanto no segundo eixo, foram: o oxigênio dissolvido, o fósforo e o 

nitrogênio total. O grupo funcional H1 esteve relacionado positivamente com o nitrogênio total 

e negativamente com o fósforo total e a condutividade no eixo 1. Os grupos funcionais X1, D e 

N apresentaram resposta oposta. O grupo X1 apresentou relações fortes com o segundo eixo. 

Os grupos funcionais SN e N tiveram baixa relação nos eixos (Figura 6). 
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Figura 6 – Análise de Correspondência Canônica relacionando as variáveis preditoras com os 

principais grupos funcionais durante as amostragens mensais. Estão representados: Eixo 1- 

Condutividade, Fósforo (PT) e Nitrogênio (NT) totais. No Eixo 2 - Oxigênio Dissolvido e Tempo 

de Residência (TR). F=Zona Fótica; A=Zona Afótica

O reservatório Pau dos Ferros (Figura 7) apresentou dominância do grupo funcional SN cuja 

representante Cylindrospermopsis raciborskii mostrou uma contribuição relativa situada entre 

40 a 90% do fitoplâncton total. Nesse reservatório, foram registrados altos valores de biovolu-

me total do fitoplâncton (20 a 70 mm³. l-1) e clorofila a (Max 150,48 µg.L-1). O grupo H1, repre-

sentado por Aphanizomenon gracile esteve presente contribuindo com até 40% da biomassa 

entre os meses de outubro de 2011 e fevereiro de 2012. Espécies de clorofíceas J e diatomáceas 

P, tolerantes à turbidez e a altos níveis de nutrientes, embora não apresentassem alta biomas-

sa, estiveram associadas às populações de cianobactérias.

Padrões distintos de distribuição fitoplanctônica também foram observados durante o per-

fil nictemeral. O grupo funcional SN, representado por Cylindrospermopsis raciborskii, foi con-

siderado dominante durante todo o período (>50% do fitoplâncton total). Mudança na com-

posição dos grupos funcionais coincidiu com o período de maior Zmix, havendo aumento 

na contribuição relativa dos grupos D e X1, representado por diatomáceas e clorofíceas, res-

pectivamente, durante o mês de fevereiro de 2012. Nesse período foram registrados aumentos 

na transparência, na turbidez, na zona fótica, na condutividade nas zonas fótica e afótica e no 

fósforo total na zona fótica.
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Entre as cianobactérias, foi constatada a presença de cepas produtoras de microcistina e saxi-

toxina no reservatório Pau dos Ferros durante o período amostral (Figura 8). Todos os valo-

res de saxitoxina registrados estão abaixo do estabelecido como limite (3 µg.l-1) pela portaria 

2.914/2011 do Ministério da Saúde para água destinada ao abastecimento humano. Já em rela-

ção aos valores registrados para microcistina pôde-se observar a ocorrência de valores superio-

res ao máximo (1 µg.l-1) estabelecido pela referida portaria entre os meses de outubro e dezem-

bro de 2011.

Figura 8 – Concentração das toxinas (µg.L-¹) Microcistina e Saxitoxina registradas no reservatório 

Pau dos Ferros durante o período amostral

Figura 7 – Variação da abundância dos grupos funcionais descritores em função da profundidade 

e da hora de coleta. S=superfície; M=Meio; F=Fundo
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DISCUSSÃO

Os reservatórios rasos são ecossistemas dinâmicos em termos de estrutura e função, caracte-

rizados por períodos de mistura pouco contínua e irregular, dependendo das condições climá-

ticas e morfometria do reservatório. Na região tropical, esses reservatórios estão submetidos 

à estratificação diária, tendo em vista o aquecimento da camada superficial (ESTEVES, 2011). 

Nesses ambientes, frequentemente, os nutrientes armazenados no sedimento são disponibi-

lizados para os organismos, devido à difusão ou ressuspensão, contribuindo para acentuar 

o problema da eutrofização (RIO, 2003). O Nordeste do Brasil tem áreas marcadas por uma 

estação de estiagem bem definida, muitas vezes com a seca prolongada e uma estação chuvo-

sa. Essas estações são influenciadas por eventos climáticos que, por sua vez, afetam as comu-

nidades biológicas em reservatórios, especialmente a comunidade fitoplanctônica (MOURA 

et al., 2011). Alterações importantes também ocorrem na estrutura térmica e no regime de luz, 

as quais passam a atuar como fatores limitantes para a comunidade fitoplanctônica (PINTO; 

BECKER; 2014). A redução do volume, da área superficial, altas taxas de evaporação da água 

e alta quantidade de nutrientes atuam conjuntamente para promover o crescimento excessi-

vo da biomassa fitoplanctônica, com destaque as cianobactérias, que dominam o fitoplâncton 

em reservatórios rasos do semiárido brasileiro.

O aumento da biomassa fitoplanctônica é registrado em períodos nos quais ocorre maior 

estabilidade da coluna d’água. De acordo com Rego; Rangel-Junior e Costa (2019), condições 

de seca extrema e redução do volume dos reservatórios influenciam a composição, o biovolu-

me de fitoplâncton e a qualidade da água, contribuindo para a ocorrência de baixa diversidade 

de grupos funcionais e predominância de espécies de cianobactérias potencialmente tóxicas, 

como Planktothrix agardhii (S1), Microcystis aeruginosa (M), Anabaena planktonica e Anabaena 

spp. (H1), Cylindrospermopsis raciborskii (Sn).

No reservatório Pau dos Ferros, grupo funcional SN foi dominante, representado unica-

mente por C. raciborskii, a qual contribuiu com mais de 80% da biomassa total. Esse grupo 

mostrou estar adaptado as condições morfométricas e hidrológicas do reservatório, como o 

alto pH, temperatura e estabilidade térmica da coluna d’água. Souza et al. (2008) apontam que C. 

raciborskii é tolerante à baixa luminosidade e consegue se dispersar por toda a coluna d’água 

durante os períodos de isotermia. O grupo SN também é frequentemente encontrado em reser-

vatórios rasos com águas quentes em circulação contínua A coexistência das associações SN- 

S1- H1- MP-L0 foi observada durante o estudo. As mudanças ambientais agiram selecionan-

do certas características ou certos atributos das algas (REYNOLDS et al., 2000). Associações 

de diatomáceas D e clorofíceas X1 sucederam as populações de cianobactérias, em períodos 

de maior instabilidade no sistema, causados pelo vento ou pela chuva (NABOUT et al. 2006). 
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As concentrações de microcistina e saxitoxina registradas podem ser atribuídas à dominância 

dos grupos funcionais H1 e SN, respectivamente. Problemas de saúde pública têm sido atribuí-

dos à presença de cianobactérias na água para abastecimento humano (MOURA et al., 2017), 

sendo que na maioria dos casos de doenças humanas associadas às cianobactérias, a ingestão 

de água aparece como a principal via de contaminação (WHO, 2003). Fatores ambientais como o 

longo tempo de residência da água durante os anos secos estão relacionados com o aumento 

da biomassa de cianobactérias e a existências de cepas produtoras de toxinas (ROMO et al., 

2012; BARROS et al., 2019).

CONSIDERAÇÕES FINAIS

Não houve variação vertical ou nictemeral no reservatório para as variáveis estudadas. O regime 

hidrológico e climático teve influência sobre a distribuição dos grupos funcionais fitoplanctô-

nicos, tanto na variação vertical, quanto na nictemeral; o grupo funcional SN esteve distribuí-

do em toda a coluna d’água, corroborando a hipótese de que florações de cianobactérias são per-

manentes durante períodos de estiagem, quando as condições hidrológicas dos reservatórios 

são mais estáveis, sendo verificados baixa transparência e elevado tempo de residência da água. 

Maior representatividade dos outros grupos funcionais foi registrada durante o período diur-

no e em períodos marcados por maior Zmix.
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14
ASSEMBLEIAS ZOOPLANCTÔNICAS  

DOS RESERVATÓRIOS DE SANTA CRUZ E UMARI

Ana Claudia Araujo da Silva 

Aline Fernanda Campagna Fernandes 

Gustavo Henrique Gonzaga da Silva

INTRODUÇÃO

A comunidade zooplanctônica é um dos pilares para integridade ecológica, porque faz a trans-

ferência da matéria e da energia dos produtores primários para os consumidores no ambiente 

aquático (TUNDISI; MATSUMURA, 2008). Esses organismos são considerados bioindica-

dores e podem ser utilizados no monitoramento da qualidade de água, devido a sua sensibili-

dade às mudanças no ambiente e por responderem rapidamente a elas (SOUSA et al., 2008), 

sendo que comumente algumas espécies dominam ou desaparecem, dependendo da qualida-

de da água. E, por isso, o estudo dessa comunidade zooplanctônica pode revelar o grau de tro-

fia e a qualidade do recurso hídrico (DANTAS-SILVA e DANTAS, 2013). Além do uso como 

bioindicador, o conhecimento sobre esses organismos pode ser aplicado em várias outras áreas, 
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que vão desde a ecotoxicologia, como organismo-teste (SILVA, 2017) até sua utilização na aqui-

cultura (PERBICHE-NEVES et al., 2012).

Apesar de ser uma comunidade notadamente importante, anda são escassos os estudos 

sobre esses organismos em reservatórios do semiárido do Rio Grande do Norte (ESKINAZI-

SANT’ANNA et al., 2013; SOUSA et al., 2008). Alguns trabalhos consideram os reservató-

rios como uma ameaça à biodiversidade, já que perenizam rios naturalmente intermitentes 

(Barbosa et al., 2012; MALTCHIK; MEDEIROS, 2006). Em contrapartida, há estudo que mos-

tra que eles são importantes para manutenção de algumas espécies adaptadas e exclusivas desses 

locais (CABRAL, 2019), assim como para os humanos, uma vez que reduções da biodiversida-

de zooplanctônica poderia ocasionar um aumento na quantidade de microalgas tóxicas para o 

homem (CRISPIM; MARINHO, 2018). Nesse contexto, o objetivo deste capítulo foi identi-

ficar as principais espécies de zooplâncton nos reservatórios de Santa Cruz e Umari, localiza-

dos no semiárido brasileiro.

MATERIAL E MÉTODOS

As amostras de água para identificação do zooplâncton foram coletadas em maio de 2019 

em dois pontos em cada um dos reservatórios de Santa Cruz e Umari. A amostragem foi rea-

lizada a 2m de profundidade no período diurno, utilizando-se de uma garrafa de Van Dorn. 

O conteúdo coletado (50 litros) em cada ponto de amostragem dos reservatórios foi filtrado 

em rede de zooplâncton com malha de 60µm de abertura (ANA; CETESB, 2011). Os organis-

mos retidos na malha foram fixados em álcool etílico a 95%. A identificação e a quantificação 

das amostras foram realizadas de duas formas: 1) para cladóceros, as amostras foram anali-

sadas integralmente em estereomicroscópio (Carl Zeiss, modelo Stemi 508) e, eventualmente, 

levadas ao microscópio para verificação de elementos particulares da espécie; 2) para copépo-

dos e rotíferos, uma subamostra de 1mL foi colocada em câmara de Sedgewick-Rafter e anali-

sada em microscópio (Nikon, modelo Eclipse E100). A identificação do zooplâncton foi reali-

zada por meio de bibliografia especializada até ao nível de espécie (EL-MOOR LOUREIRO, 

1997; SANTOS-SILVA; ROCHA; BOXSHALL, 2015; KOSTE, 1978).

RESULTADOS E DISCUSSÃO

Foram identificadas em ambos os reservatórios oito espécies, sendo cinco cladóceros (Bosmina 

hagmanni, Ceriodaphnia cornuta, Daphnia gessneri, Diaphanosoma spinulosum, Ephemeroporus 

hybridus), dois copépodos (Notodiaptomus cearensis e Notodiaptomus iheringi) e um rotífe-

ro (Keratella americana) (Figura 1 e Tabela 1). As espécies C. cornuta e D. spinulosum foram 



229

as mais abundantes, sendo a primeira mais presente em Umari e, a segunda, em Santa Cruz. 

Essas espécies possuem estratégias específicas para enfrentarem condições semiáridas, como a 

diapausa (CRISPIM e PAZ; WATANABE, 2014) e, por isso, são abundantes em toda a região. 

Os dois reservatórios compartilharam as mesmas espécies, com exceção de D. gessneri, encon-

trada apenas em Umari e E. hybridus identificada somente em Santa Cruz. As espécies iden-

tificadas em ambos os reservatórios são amplamente encontradas em outros reservatórios 

do semiárido (ROCHA, 2017; ESKINAZI-SANT’ANNA et al., 2013; SOUZA, 2008; ESKINAZI-

SANT’ANNA et al., 2007).

A ordem Cladocera apresentou um número maior de espécies quando comparada aos demais 

grupos. Esse dado difere do encontrado por outros trabalhos do semiárido nordestino, onde a 

maioria das espécies pertencia ao grupo Rotifera e Copepoda e os ambientes amostrados eram con-

siderados eutróficos (CABRAL, 2019; ESKINAZI-SANT’ANNA et al., 2013; SOUSA et al., 

2008). Tal resultado pode ter sido influenciado pelas condições mesotróficas e oligotrófi-

cas dos locais estudados, que difere dos estudos citados acima (HENRY-SILVA et al., 2013). 

Em geral, ambientes com poucos nutrientes geralmente possuem mais cladóceros do que filtra-

dores menores, como rotíferos (Crispim e Marinho, 2018). Também é comum que em ambientes 

ricos em nutrientes, os rotíferos sejam mais abundantes em relação aos demais grupos, devido 

à sua característica oportunista (DE-CARLI et al., 2018; GALVÃO, 2014, DANTAS-SILVA; 

DANTAS, 2013) e, por isso, podem ter sido pouco encontrados nos reservatórios amostra-

dos. Além disso, a ausência da espécie Moina micrura nas amostras também pode confirmar 

um cenário de ambiente oligotrófico, pois há estudo que mostra seu predomínio em condi-

ções eutróficas, enquanto C. cornuta e D. spinulosum declinavam em condições semelhantes 

(VIEIRA et al., 2011).
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Tabela 5 – Densidades médias das espécies zooplantônicas (indivíduos/Litro) nos reservatórios 

de Santa Cruz e Umari. NE: não encontrado

Santa Cruz

Densidade média 

(indivíduos/Litro)

Umari

Densidade média (indivíduos/

Litro)

CLADOCERA

Bosmina hagmanni (Stingelin, 

1904)
1 2

Ceriodaphnia cornuta (Sars, 1885) 3,4 5,5

Daphnia gessneri (Herbst, 1967) NE 0,3

Diaphanosoma spinulosum 

(Herbst, 1975)
14,5 4,3

Ephemeroporus hybridus (Daday, 

1905)
0,5 NE

COPEPODA

Notodiaptomus cearensis (Wright, 

1935)
5,1 5,7

Notodiaptomus iheringi (Wright, 

1935)
5,1 2.8

Copepodito 1,8 2,8

ROTIFERA

Keratella americana (Carlin, 1943) 1,4 1,4



231

Figura 8 – Espécies zooplanctônicas identificadas nos reservatórios de Santa Cruz e Umari, 

Rio Grande do Norte, Brasil. Legenda: A (B. hagmanni), B (C. cornuta), C (D. gessneri), D (D. spinulo-

sum), E (E. hybridus), F (Notodiaptomus cearenses), G (Notodiaptomus iheringi) e H (K. americana)

Fotos: Ana Claudia Araújo da Silva (2019).

CONSIDERAÇÕES FINAIS

Foram identificadas oito espécies zooplanctônicas, sendo cinco cladóceros, dois copépodas 

e um rotífero, sendo que os dois reservatórios compartilharam praticamente as mesmas espé-

cies. Os cladóceros foram os mais abundantes dentre os grupos amostrados e as espécies C. 

cornuta e D. spinulosum foram as mais frequentes.
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15
RIQUEZA DE MACRÓFITAS  

AQUÁTICAS NA BACIA HIDROGRÁFICA  

DO RIO APODI-MOSSORÓ

Cyntia Rafaela Ferreira de Moraes 

Gustavo Henrique Gonzaga da Silva

INTRODUÇÃO

As macrófitas aquáticas possuem um papel importante na estruturação e no funcionamento 

dos ecossistemas aquáticos, pois apresentam taxas elevadas de produção primária; são capa-

zes de reter nutrientes, poluentes e matéria orgânica; fornecem abrigo para peixes, zooplânc-

ton, insetos aquáticos e moluscos; servem de alimento para diversos organismos; propiciam 

local de desova para espécies de peixes e aumentam a heterogeneidade dos ecossistemas aquá-

ticos, podendo favorecer o incremento da diversidade biológica (AGOSTINHO et al., 2003; 

LANSAC-TÔHA et al., 2003; POMPÊO; MOSCHINI-CARLOS, 2003; THOMAZ et al., 

2003; PELICICE et al., 2005; HENRY, 2009; OHTAKA et al., 2011; MEDEIROS; HENRY-

SILVA, 2018).
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Os levantamentos florísticos geram subsídios para avaliar a biodiversidade das macrófitas 

aquáticas e para compreender a importância destes vegtais na estruturação dos ambientes aquá-

ticos (CAMARGO et al., 2003; HENRY-SILVA et al., 2010; NUNES et al., 2019). Os estudos 

sobre a comunidade de macrófitas aquáticas têm se intensificado, não somente pela sua impor-

tância ecológica, mas devido à possibilidade de sua utilização como indicadores biológicos e em 

decorrência da proliferação indesejada de algumas espécies em bacias hidrográficas submeti-

das a impactos antrópicos, tais como, poluição orgânica, construção de barragens e transpo-

sição de água (PIETERSE; MURPHY, 1990; MACKAY et al., 2003; THOMAZ et al., 2003; 

CAMARGO et al., 2003; MARTINS et al., 2008; MOURA; HENRY-SILVA, 2018; HUANG 

et al., 2019). As macrófitas aquáticas submersas também vêm sendo estudadas no intuito de se 

avaliar seus efeitos sobre recuperação de ambientes aquáticos submetidos ao processo de eutro-

fização (GAO et al., 2017) e na modificação de grupos funcionais de fitoplânctons dominantes 

em lagos eutrofizados (DONG et al., 2014).

Outros estudos têm considerado as características singulares de regiões semiáridas e demons-

trado que os ecossistemas aquáticos dessas regiões apresentam complexa riqueza e diversida-

de de macrófitas aquáticas, evidenciando que os padrões de biodiversidade estão relacionados 

com as características hidrológicas, especialmente com os extremos hidrológicos de inundação 

e seca (e.g., MEDEIROS; MALTCHIK 1999; SILVA-FILHO; MALTCHIK 2000; MEDEIROS; 

MALTCHIK, 2001; PEDRO et al., 2006; HENRY-SILVA et al., 2010; MEDEIROS, 2017; 

TONIZZA-PEREIRA, 2017). Em reservatórios do semiárido brasileiro, a variação do nível 

de água foi considerada um fator importante na redução da biomassa de macrófitas aquáticas 

flutuantes e favorecendo a coexistência desses vegetais (MOURA JÚNIOR, et al., 2018). Neste 

contexto, o objetivo do presente capítulo foi realizar um levantamento florístico para avaliar 

a riqueza de espécies de macrófitas aquáticas na Bacia Hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró.

MATERIAL E MÉTODOS

A amostragem em campo consistiu em coleta de amostras entre os anos de 2010 e 2018, em 20 

locais de amostragem, em diferentes pontos da bacia hidrográfica (Figura 1). Nesses locais foram 

realizadas caminhadas próximas às margens por 30 minutos e, em algumas estações, realiza-

mos o percurso utilizando um bote navegando vagarosamente próximos as margens. As espé-

cies foram fotografadas, coletadas para a confecção de exsicatas, para posterior depósito e cata-

logação no herbário Dárdano de Andrade Lima da Universidade Federal Rural do Semi-Árido.
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Figura 1 – Localização dos 20 pontos de amostragem na Bacia Hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró. 

Fonte: Henry-Silva et al (2010).

Legenda: Coordenadas Geográficas: Ponto 1: 06°22’10’’S e 038°27’39’’W; Ponto 2: 06°22’08’’S e 038°27’27’’W; 

Ponto 3: 06°14’05”S e 038°14’54”W; Ponto 4: 06°08’05’’S e 038°11’35’’W; Ponto 5: 06°16’88’’S e 038°15’70’’W; 

Ponto 6: 05°45’68’’S e 037°48’15’’W; Ponto 7: 05°45’08’’S e 037°47’41’’W; Ponto 8: 05°40’09’’S e 037°47’59’’W; 

Ponto 9: 05°28’09”S e 037°31’29’’W; Ponto 10: 05°26’43’’S e 037°31’09’’W; Ponto 11: 05°13’09’’S e 037°21’46’’W; 

Ponto 12: 05°12’22’’S e 037°21’10’’W; Ponto 13: 05°12’22’’S e 037°20’25’’W; Ponto 14: 05°12’13’’S e 037°20’44”W; 

Ponto 15: 05°12’17’’S e 037°20’13’’W; Ponto 16: 05°11’00’’S e 037°20’15’’W; Ponto 17: 05°09’33’’S e 037°17’02’’W; 

Ponto 18: 05°10’04’’S e 037°14’32’’W; Ponto 19: 05°12’30’’S e 037°11’01’’W; Ponto 20: 04°57’15’’S e 037°08’11’’W.

Além da amostragem em campo, também foi realizado um levantamento no herbário 

Dárdano de Andrade Lima da Universidade Federal Rural do Semi-Árido e foram elaboradas 

pesquisas nos dados disponibilizados nas plataformas dos herbários (SpeciesLink e Flora 

do Brasil). Para elaboração da lista de espécies, foram realizados levantamentos de campo 

e em artigos científicos, assim como nas pesquisas realizadas em herbários. Para a identifi-

cação das espécies, utilizamos a seguinte bibliografia: Hoehne, 1979; Joly, 1987; Cook, 1996; 

Velásquez, 1994; Irgang e Gastal, 1996; Lorenzi, 2000; Pott e Pott, 2000; Henry-Silva et al., 

(2010, 2013, 2014) Moura Júnior et al.,(2015), e, em alguns casos, consultamos especialistas. 

Os nomes científicos seguiram o sistema de classificação APGII (2003) e os mesmos foram 

confirmados pelo Missouri Botanical Garden (2010). Para a classificação em formas de vida 

das macrófitas aquáticas, utilizamos as definições de Cook (1996) e Irgang e Gastal (1996). 

As espécies foram classificadas como: Anfíbias (A); Emergentes (E); Flutuantes Livres (FL); 

Flutuantes Fixas (FF); Submersas Fixas (SF) e Submersas Livres (SL).
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RESULTADOS E DISCUSSÃO

Na Bacia Hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró foram identificadas 127 espécies de macrófitas 

aquáticas, distribuídas em 40 famílias e 84 gêneros (Tabela 1). Henry-Silva et al. (2010) rea-

lizaram o levantamento da composição florística das macrófitas aquáticas nesta mesma bacia 

e identificaram 40 espécies, que foram distribuídas em 22 famílias e 33 gêneros. O maior núme-

ro de espécies catalogadas no presente capítulo deve-se ao método utilizado, pois não somen-

te dados de campo foram obtidos, mas também foram realizados levantamentos em herbários 

e e em artigos científicos, o que ampliou as escalas, temporal e espacial, quando comparadas 

com o trabalho de Henry-Silva et al. (2010).

Tabela 1 – Macrófitas aquáticas na Bacia Hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró.  Forma de vida: A = 

anfíbia, E = emergente, FF = folhas flutuantes, FL = flutuantes livres, SL = submersa livre, SF = 

submersa fixa, SL = submersa livre

Família/Espécie Forma 

Biológica

Distribuição Fonte 

Acanthaceae

Ruellia paniculata L. A Americana 1,2,3,5

Aizoaceae

Sesuvium portulacastrum (L.) L. A Ampla 1,2,3,5

Alismataceae

Echinodorus grandiflorus (Cham. & Schltr.) Micheli E Americana 2,3,5

Echinodorus macrophyllus (Kunth) Micheli E Americana 2,5

Echinodorus subalatus (Mart.) Griseb. E Americana 1,2,5

Hydrocleys martii Seub. FF Americana 1,2,5

Hydrocleys parviflora Seub. FF Americana 1,2,3,5

Amaranthaceae

Alternanthera philoxeroides (Mart.) Griseb. A Ampla 2,3,5

Alternanthera tenella Colla A Americana 1,2,5

Blutaparon portulacoides (A.St.-Hil.) Mears A Restrita 2,3,5

Sarcocornia fruticosa (L.) A.J.Scott A Americana 3,5

Araceae

Lemna minuta Kunth FL Americana 1

Lemna valdiviana Phil. FL Americana 1,3,5

Pistia stratiotes L. FL Ampla 1,2,3

Wolffia brasiliensis Wedd. FL Americana 1,3,5

Asteraceae

Acanthospermum hispidum DC. A Ampla 2,5

Acmella uliginosa (Sw.) Cass. A Ampla 1,2,5
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Família/Espécie Forma 

Biológica

Distribuição Fonte 

Ageratum conyzoides L. A Ampla 2,5

Centratherum punctatum Cass. A Ampla 2,5

Delilia biflora (L.) Kuntze A Americana 1,2,5

Eclipta prostrata (L.) L. A Ampla 1,2,3,5

Spilanthes urens Jacq. A Americana 1,2

Boraginaceae

Euploca procumbens (Mill.) Diane & Hilger A Americana 1,2,5

Heliotropium angiospermum Murray A Americana 1,2,5

Heliotropium indicum L. A Ampla 1,2,5

Cabombaceae

Cabomba aquatica Aubl. SF Americana 1,5

Capparaceae

Cynophalla flexuosa (L.) J.Presl A Americana 2

Characeae

Chara indica Bertero ex Spreng. SF Ampla 8

Chara zeylanica Klein ex Willd. SF Ampla 8

Ceratophyllaceae

Ceratophyllum demersum L. SF* Ampla 2,3,5

Ceratophyllum submersum L. SF* Ampla 2,3,5

Cleomaceae

Physostemon guianense (Aubl.) Malme A Americana 1,5

Tarenaya spinosa (Jacq.) Raf. A Americana 1,2,5

Commelinaceae

Commelina erecta L. A Americana 1,2,5

Convolvulaceae

Evolvulus glomeratus Nees & Mart. A Americana 1

Ipomoea carnea Jacq. A Ampla 2,5

Ipomoea carnea subsp. fistulosa (Mart. ex Choisy) 

D.F.Austin

A Ampla 3*

Ipomoea wrightii A.Gray A Americana 5, 6

Merremia aegyptia (L.) Urb. A Americana 1,2,5

Cyperaceae

Cyperus aggregatus (Willd.) Endl. A Americana 1,2,4,5

Cyperus amabilis Vahl A Americana 1,2,5

Cyperus articulatus L. E Americana 1,2,4,5

Cyperus compressus L. A Ampla 1,2,4,5

Cyperus cuspidatus Kunth A Ampla 1,2,4,5

Cyperus distans L. A Ampla 1,2,4

Cyperus entrerianus Boeckeler A Americana 1,2,4
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Família/Espécie Forma 

Biológica

Distribuição Fonte 

Cyperus esculentus L. A Ampla 1,2,3,4,5

Cyperus gardneri Nees E Americana 3,5

Cyperus iria L. E Ampla 1,2,4,5

Cyperus ligularis L. A Americana 1,2,3,4,5

Cyperus odoratus L. A Ampla 1,2,4,5

Cyperus rotundus L. A Ampla 1,2,4

Cyperus squarrosus L. A Ampla 1,2,4

Cyperus surinamensis  Rottb. A Ampla 1,2,3,4,5

Eleocharis acutangula (Roxb.) Schult. E Ampla 1,2,3,5

Eleocharis geniculata (L.) Roem. & Schult. E Ampla 1,2,3,4,5

Eleocharis minima Kunth E Americana 1,2,4,5

Eleocharis mutata (L.) Roem. & Schult. E Americana 1,2,4,5

Fimbristylis cymosa R.Br. A Ampla 1,2,4,5

Fimbristylis dichotoma (L.) Vahl A Ampla 1,2,4

Lipocarpha micrantha (Vahl) G.C.Tucker A Ampla 1,2,4,5

Oxycaryum cubense (Poepp. & Kunth) Lye E Americana 1,2,4,5

Pycreus macrostachyos (Lam.) J.Raynal A Americana 1,2,4,5

Pycreus polystachyos (Rottb.) P.Beauv. A Ampla 1,2,4,5

Rhynchospora contracta (Nees) J.Raynal A Americana 1,2,4,5

Scleria reticularis Michx. ex Willd. A Americana 1,2,4

Euphorbiaceae

Croton hirtus L'Hér. A Americana 1,2

Fabaceae

Centrosema brasilianum (L.) Benth. A Americana 1,2,5

Dioclea grandiflora Mart. ex Benth. E Americana 1,2,5

Lonchocarpus sericeus (Poir.) Kunth ex DC. A Americana 1,2,5

Macroptilium lathyroides (L.) Urb. A Ampla 1,2,5

Rhynchosia minima (L.) DC. A Ampla 1,2,5

Gentianaceae

Schultesia guianensis (Aubl.) Malme A Americana 5*

Hydrocharitaceae

Apalanthe granatensis (Bonpl.) Planch. SF Americana 1,2,5

Egeria densa Planch. SF Americana 1

Hydroleaceae

Hydrolea spinosa L. A Americana 1,2,3,5

Lamiaceae

Marsypianthes chamaedrys (Vahl) Kuntze A Americana 1,2,5

Lentibulariaceae

Utricularia foliosa L. SL Ampla 1,2,5
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Família/Espécie Forma 

Biológica

Distribuição Fonte 

Lythraceae

Cuphea campestris Koehne E Americana 1,2,5

Pleurophora anomala (A. St.-Hil.) Koehne A Americana 2,5

Malvaceae

Pavonia cancellata (L.) Cav. A Americana 1,2,5

Sida anomala A.St.-Hil. A Americana 2,5

Sida galheirensis Ulbr. A Endêmica 5*

Marantaceae

Thalia geniculata L. A Americana 1,2,5

Molluginaceae

Mollugo verticillata L. A Ampla 1,2,5

Nymphaeaceae

Nymphaea alba L. FF Ampla 2,3,5

Nymphaea gardneriana Planch. FF Americana 1,2

Nymphaea pulchella DC. FF Americana 1

Onagraceae

Ludwigia helminthorrhiza (Mart.) H.Hara FF Americana 1,2,3,5

Ludwigia octovalvis (Jacq.) P.H.Raven A Ampla 1,2,5

Ludwigia peploides (Kunth) P.H. Raven A Ampla 2,3,5

Plantaginaceae

Stemodia pratensis (Aubl.) C.P.Cowan A Americana 5,6

Poaceae

Anthephora hermaphrodita (L.) Kuntze A Americana 1,2,5,7

Cenchrus echinatus L. A Ampla 2,3,5

Chloris barbata Sw. A Ampla 1,2,3,5,7

Dactyloctenium aegyptium (L.) Willd. A Ampla 2,5,7

Echinochloa colona (L.) Link A Ampla 1,2,5,7

Echinochloa polystachya (Kunth) Hitchc. A Americana 1,2,3,5,7

Eragrostis cilianensis (All.) Vignolo ex Janch. A Ampla 1,2,7

Eragrostis pilosa (L.) P.Beauv. A Ampla 2,5,7

Eriochloa punctata (L.) Desv. ex Ham. A Ampla 2,5,7

Hymenachne amplexicaulis (Rudge) Nees A Ampla 1,2,5,7

Megathyrsus maximus (Jacq.) B.K.Simon & 

S.W.L.Jacobs

A Ampla 2,5,7

Panicum dichotomiflorum Michx. A Ampla 1,2,5,7

Paspalidium geminatum (Forssk.) Stapf A Ampla 1,2,3,5

Paspalum scutatum Nees ex Trin. A Endêmica 1,2,7

Paspalum vaginatum Sw. A Ampla 1,2,3,5

Setaria parviflora (Poir.) Kerguélen A Ampla 2,5,7
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Família/Espécie Forma 

Biológica

Distribuição Fonte 

Urochloa mollis (Sw.) Morrone & Zuloaga A Americana 2,7

Urochloa mutica (Forssk.) T.Q.Nguyen E Ampla 1,2,7

Urochloa plantaginea (Link) R.D.Webster A Americana 2,7

Polygonaceae

Triplaris gardneriana Wedd. A Americana 1,2,5

Pontederiaceae

Eichhornia crassipes (Mart.) Solms FL Ampla 1,3,5

Heteranthera oblongifolia Mart. ex Schult. & Schult.f. E Americana 1,2,5

Potamogetonaceae

Potamogeton pusillus L. SF Americana 6

Pteridaceae

Ceratopteris thalictroides (L.) Brongn. E Ampla 1

Pityrogramma calomelanos (L.) Link A Ampla 1,2

Ruppiaceae

Ruppia maritima L. SF Ampla 3

Rubiaceae

Borreria alata (Aulb.) DC. A Ampla 3,5*

Borreria scabiosoides Cham. & Schltdl. A Americana 1,2

Borreria verticillata (L.) G.Mey. A Ampla 1,2

Salviniaceae

Salvinia auriculata Aubl. FL Americana 1,3,5

Solanaceae

Solanum asperum Rich. A Americana 1

Solanum paniculatum L. A Americana 1,5

Solanum rhytidoandrum Sendtn. A Americana 1

Typhaceae

Typha domingensis Pers. E Americana 1,2

Verbenaceae

Lantana camara L. A Ampla 1,2

Legenda: *Ceratophyllum demersum e Ceratophyllum submersum por não possuírem raízes podem ser classifi-

cadas como submersas livres, no entanto, estas espécies podem se ancorar ao substrato por rizóides, portanto, 

no presente trabalho, as consideramos com submersas fixas.

Fonte: 1= herbáreo UFRN, 2 = herbário UFERSA, 3 = Henry-Silva et al. (2010), 4 = Ribeiro et al. 

(2013)), 5 = Moura Júnior et al (2013), 6 = ocorrência em outros herbários, 7 = Ferreira et al. (2009). 

8 = Henry-Silva et al, 2013.

Moura Júnior et al. (2013), ao avaliarem a riqueza, a distribuição e as formas de vida 

de macrófitas aquáticas do Nordeste do Brasil, verificaram que as famílias com maior número 
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de espécies foram: Cyperaceae, com 70 espécies, Poaceae (36), Fabaceae (27), Alismataceae (23) 

e Asteraceae (20). Machado Filho et al., (2021), ao elaborarem uma lista de espécies de plantas 

aquáticas de áreas úmidas do estado da Paraíba, com base nas coleções depositadas em herbá-

rios nacionais e internacionais, identificaram 290 espécies pertencentes a 61 famílias, sendo 

que a maioria das espécies pertenciam as famílias Cyperaceae (48) e Poaecae (45) Fabaceae (26) 

e Asteraceae (22). No presente estudo, das 40 famílias identificadas na bacia do Rio Apodi-

Mossoró, as famílias Cyperaceae (27 espécies, 21,3%), Poaceae (19 espécies, 15%), Asteraceae (7 

espécies, 5,5%), Fabaceae (5 espécies, 3,9%), Alismataceae (5 espécies, 3,9%) e Convolvulaceae 

(5 espécies, 3,9%) foram as que apresentaram o maior número de espécies.

Outros estudos realizados em ambientes aquáticos brasileiros também constataram 

que ambas as famílias, Cyperaceae e Poaceae, apresentam quantidade elevada de táxons de macró-

fitas aquáticas (FRANÇA et al., 2003; MATIAS et al., 2003; ROCHA et al., 2007; PIVARI 

et al., 2008a; 2008b; HENRY-SILVA et al., 2010; MOURA JÚNIOR et al. 2013; NUNES et al., 

2019; MACHADO FILHO, 2021). Essas famílias possuem espécies com capacidade para colo-

nizarem ampla variedade de ambientes aquáticos e habitarem áreas ecotonais (COOK, 1996). 

Estima-se atualmente que existam 10035 espécies de Poaceae e 5000 espécies de Cypereacea 

(GOETGHEBEUR, 1998; GOVAERTS et al., 2007). Pott e Pott (2000), em estudo de distribui-

ção de macrófitas aquáticas do Pantanal, constataram que de 273 espécies identificadas, 26 eram 

Poaceae e 22 Cyperaceae, sendo que ambas as famílias contiveram 17,6% do total de espécies 

encontradas. A alta representatividade dessas famílias em ambientes aquáticos deve-se à presen-

ça de rizomas, tubérculos e estolões, que proporcionam condições favoráveis para a propagação 

vegetativa (POTT et al., 1989; BOVE et al., 2003; FRANÇA et al., 2003; MATIAS et al., 2003).

Pesquisa sobre a ocorrência de espécies da família Cyperaceae no rio Apodi-Mossoró, 

encontrou maior diversidade nos lagos formados pelos diques marginais (17 espécies). Nesses 

ambientes prevalecem populações de Eleocharis mutata, que por vezes chegaram a encobrir todo o 

espelho d’água do lago. Destacaram-se também populações de Cyperus articulatus, Eleocharis 

geniculata e Fimbristylis cymosa (RIBEIRO et al., 2014). Ainda de acordo com esses autores, 

essas quatro espécies permanecem durante todo o ano, mesmo na época mais seca, e são tole-

rantes aos ambientes salinos das planícies fluviomarinhas do rio Apodi-Mossoró.

Dentre os 84 gêneros identificados no presente trabalho, os mais representativos em núme-

ro de espécies foram: Borreria (3 espécies; 2,4%), Echinodorus (3 espécies; 2,4%), Ipomoea (3 

espécies; 2,4%), Ludwigia (3 espécies; 2,4%), Nymphaea (3 espécies; 2,4%), Solanum (3 espé-

cies; 4%), Urochloa (3 espécies; 2,4%), Eleocharis (4 espécies; 3,1%) e Cyperus (15 espécies; 

11,8%) (Figura 2). Foi identificada a ocorrência da espécie submersa livre U. foliosa no reser-

vatório de Umari. Essa macrófita aquática faz uso da fotossíntese para produção de alimento, 

mas também pode capturar diferentes organismos aquáticos por meio de utriculos (armadilhas). 
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O plâncton e o perifiton capturados por essas estruturas, que possuem de 1 a 5 milímetros, 

são utilizados como uma fonte extra de nutrientes. Eskinazi-Sant’Anna et al (2002), ao analisa-

rem conteúdo alimentar de Utricularia foliosa e U. hydrocarpa em lagoas de Minas Gerais, cons-

tataram que ambas utilizaram predominantemente o perifíton associado, sugerindo que essas 

macrófitas tendem a exercer influência reduzida sobre as populações fitoplanctônicas limnéti-

cas. Em relação ao zooplâncton, foram encontradas apenas algumas espécies (menor que 5%), 

tais como protozoários (Difflugia sp.), rotíferos (Euchlanis sp., Keratella sp., Lecane sp e Ptygura 

sp) e crustáceos (Chydoridae, Macrothricidae e Copepoda Cyclopoida e Calanoida).

Figura 2 – Número de ocorrência de espécies identificadas entre 2010-2018, por gênero, em 20 

estações de amostragem na bacia do rio Apodi/Mossoró

As formas biológicas mais frequentes entre as espécies identificadas na bacia do Rio Apodi-

Mossoró foram: anfíbia (69,2%), com 88 espécies; emergente (13,4%) com 17 espécies; submer-

sa fixa (7,1%) com nove espécies, flutuantes fixas (4,7%) com seis espécies, flutuantes livres 

(4,7%) com seis espécies e submersa livre (0,8%) com uma espécie (Figura 3). As formas bio-

lógicas anfíbias e emergentes foram as formas de vida mais evidentes entre as espécies catalo-

gadas na bacia do Rio Apodi-Mossoró. Isso é resultado das adaptações anatômicas e fisiológi-

cas apresentadas por ambas as formas biológicas, o que possibilitou uma ampla colonização 

de diferentes ambientes aquáticos da bacia. Na tabela 2 é apresentado a riqueza de macrófitas 

aquáticas constatadas na bacia hidrográfica do rio Apodi-Mossoró em comparação com outros 

trabalhos de pesquisa desenvolvidos no Brasil.
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Figura 3 – Frequência de ocorrência (%) das formas biológicas das espécies de macrófitas aquáticas 

que ocorrem na Bacia do Rio Apodi-Mossoró, RN

Tabela 2 – Espécies, gêneros e famílias de macrófitas aquáticas registradas na bacia hidrográfica 

do rio Apodi-Mossoró comparados com outros trabalhos de pesquisa desenvolvidos no Brasil

E
sp

éc
ie

G
ên

er
o

Fa
m

il
ia

Local Autor

45 33 18 Lagoa de Jijoca de Jericoacoara – CE Matias et al. (2003)

113 69 40 Ecossistemas aquáticos temporários – RJ Bove et al. (2003)

42 38 27 Lagoa de Carapebus – RJ Paz e Bove (2007)

121 92 46 Lagoas semiáridas – BA França et al. (2003)

89 61 35 Lagos Pantanosos– MS Rocha et al. (2007)

29 24 19 Lagoas de planície de inundação no Rio 

Paraná–PR/MS

Santos e Thomaz (2007)

66 48 27 Ilhas flutuantes do pantanal – MS Pivari et al. (2008b)

82 62 34 Lagos Porto Limão Cárceres – MT Silva and Carniello, (2007)

242 106 54 Pantanal Mato-grossense – MT Pott and Pott (2000, 2003)

35 27 22 Bacia Hidrográfica do Itanhaém – SP Pereira (2002)

31 24 15 Bacia Hidrográfica do Monjolinho – SP Viana (2005)

53 25 23 Lagos do Vale do Rio Doce – MG Tavares (2003)

15 13 11 Reservatório Salto Grande – SP Tavares et al. (2004)

126 95 53 Banhado do Taim – RS Irgang et al. 1984

189 104 54 Estado de Pernambuco Sobral-Leite et al. (2010)

39 31 21 18 Reservatórios do estado de São Paulo Martins et al. (2008)

56 46 35 Lagoa Silvana – MG Pivari et al. (2008a)

50 29 18 Reservatório Luís Eduardo Magalhães – TO Lolis (2008)
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E
sp

éc
ie

G
ên

er
o

Fa
m

il
ia

Local Autor

21 33 41 Reservatório de Santana – RJ Pitelli et al.(2008)

64 42 26 Reservatório do Lobo (Broa) – SP Delello (2008)

35 28 20 Reservatório de Rosana (SP/PR) Boschilia (2007)

52 42 25 Mananciais nas áreas do Projeto de Integração 

do Rio São Francisco (PISF): Açude Atalho 

(CE); Reservatório Engenheiro Ávidos (PB); 

Lago Itaparica (PE) e Açude Porções (PB).

Araújo et al., (2012)

412 217 72 Região Nordeste do Brasil (nove estados: 

Alagoas, Bahia, Ceará, Maranhão, Paraíba, 

Pernambuco, Piauí, Rio Grande do Norte e 

Sergipe.

Moura Júnior et al., (2013)

539 —— —- Região Norte do Brasil (sete estados: Acre 

(AC), Amapá (AP), Amazonas (AM), Pará (PA), 

Rondônia (RO) e Roraima (RR)).

Moura Júnior et al., (2015)

316 206 71 Bacia do Recôncavo – BA Aona et al., (2015)

67 41 30 APA Bonfim-Guaraíra–RN Leroy (2015)

66 48 31 Parque Estadual de Itaúnas–ES Souza et al., 2017

45 —- 24 Rios das regiões costeiras do estado de 

São Paulo. Norte (Ubatumirim, Puruba e 

Itamambuca), central (Una, Guaratuba e 

Itapanhaú) e sul (Itanhaém e Guaraú)

Nunes et al., (2019)

290 —- 61 Áreas úmidas do estado da Paraíba. Machado Filho et al., 2021

127 84 40 Bacia Hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró (RN) Presente estudo

CONSIDERAÇÕES FINAIS

A riqueza de espécies de macrófitas aquáticas nos ambientes aquáticos da bacia do rio Apodi-

Mossoró ainda é relativamente baixa se comparada com outros estudos realizados, por exemplo, 

no Pantanal mato-grossense. Contudo, concluímos que o atual levantamento revela que apesar 

de ser uma bacia localizada no semiárido brasileiro, a riqueza de espécies de macrófitas foi seme-

lhante ou até mesmo superior à observada em outras regiões do país.
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16
ADAPTAÇÕES MORFOANATÔMICAS  

DAS PRINCIPAIS ESPÉCIES DE MACRÓFITAS  

AQUÁTICAS DO RIO APODI-MOSSORÓ

Marcicleide Lima da Silva

INTRODUÇÃO

As macrófitas são classificadas como anfíbias: emersas (emergentes), submersas fixas, submer-

sas livres, submersas fixas com folhas flutuantes, flutuantes e epífitas (IRGANG et al., 1984). 

Para sobreviverem parcial ou totalmente submersas nos ambientes aquáticos, essas plantas pos-

suem adaptações como modificações estruturais a nível morfológico e/ou anatômico. A capaci-

dade de se modificarem, em resposta às condições ambientais, deve-se a sua plasticidade feno-

típica (SULTAN, 2003; VALLADARES et al., 2006). Essa plasticidade pode ser observada 

a nível celular, quando as mudanças ambientais ocorrem em curto prazo, ou a nível morfológi-

co, quando as mudanças no ambiente são a longo prazo (MAZUTANI; KANAOKA, 2018).

Dentre os fatores ambientais que influenciam diretamente na adaptação dessas plan-

tas, a luminosidade subaquática e a concentração de nutrientes inorgânicos são os principais 
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(PIERINI; THOMAZ, 2004). Considerando as modificações estruturais que as plantas sofrem 

para se adaptarem aos diferentes habitats aquáticos, observa-se que as principais mudan-

ças são observadas principalmente nos órgãos vegetativos, isto é, nas raízes, nos caules e nas 

folhas (LEITE et al., 2009; ROCHA; MARTINS, 2011; SILVEIRA et al, 2016; LIMA et al., 

2017). As plantas aquáticas podem habitar rios, lagoas permanentes ou temporárias em dife-

rentes regiões do planeta. No presente capítulo são apresentadas as características adaptativas 

de algumas espécies de macrófitas aquáticas encontradas mais frequentemente nos ambientes 

aquáticos da bacia hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró, considerando a anatomia e a morfo-

logia desses vegetais.

MATERIAL E MÉTODOS

As plantas foram coletadas nos trechos do rio que cortam os municípios de Governador Dixsept 

Rosado-RN e Mossoró-RN, armazenadas em FAA70 e posteriormente conservadas em álcool 

70%. A caracterização morfológica foi feita com auxílio de Estereomicroscópio (lupa) e a carac-

terização anatômica por meio de cortes a mão livre das raízes, caules e folhas das plantas cole-

tadas, coradas com azul de toluidina a 1% ou observadas com a coloração natural, montadas 

em lâminas com glicerina a 70%. As imagens das plantas foram obtidas com câmera digital 

do LG H8G: no ambiente natural; quando necessário, usou-se zoom digital de 1,5X; e no este-

reomicroscópio Olympus SZ61, aos diferentes zooms ópticos usados, também foi adiciona-

do o zoom digital de 1,5X como padrão. Os cortes anatômicos foram obtidos no microscópio 

ótico Leica, que além das diferentes objetivas usadas, conforme o tamanho do tecido, também 

foi utilizado como padrão o zoom digital de 1,5X. Na tabela 1 abaixo segue a lista das espécies 

estudadas quanto às adaptações morfoanatômicas ao ambiente aquático.

Adaptações Morfoanatômicas do Caule

Na morfologia do caule das plantas aquáticas foram consideradas as formas biológicas cita-

das por Ferreira et al. (2014). No rio Apodi-Mossoró, a espécie Heteranthera seubertiana Solms 

(Potenderiaceae) é encontrada em três formas biológicas. Nos trechos translúcidos e mais pro-

fundos do rio, as plantas submersas possuem caules longos e flexíveis como ramos florais emer-

sos (Fig. 1A), também observados por Horn (1985). Os ramos florais possuem caule herbáceo 

fino e resistente (Fig. 1A). Nas plantas emergentes, o caule é menor, limitado ao ramo floral 

e apresenta as folhas em forma de roseta (Fig. 1B). Nas plantas anfíbias, encontradas em solos 

secos, o caule é limitado aos pequenos ramos florais (Fig. 1C). A ocorrência de plantas anfíbias 

em lagoas temporárias desse rio também foi observada por Medeiros (2017).

Tabela 1 – Plantas aquáticas estudadas do Rio Apodi-Mossoró

Família Espécie Forma Biológica

Araceae Pistia stratiotes L. Flutuante

Araceae Lemna valdiviana Phil. Flutuante

Araceae Wolffia columbiana H. Karsten Flutuante

Araceae Wolffiella welwitschii (Hegelm.) Monod. Flutuante

Ceratophyllaceae Ceratophyllum demersum L. Submersa livre

Cyperaceae Eleocharis acutangula (Roxb.) Steud. Emersa

Fabaceae Neptunia plena (L.) Benth. Fixa com caule e folhas flutuantes

Nymphaeaceae Nymphaea pulchella Wiersema Submersa fixa com folhas 

flutuantes

Onagraceae Ludwigia helminthorrhiza (Mart.) Hara Fixa com caule e folhas flutuantes

Poaceae Paspalum vaginatum Sw. Emersa

Potenderiaceae Heteranthera seubertiana Solms. Submersa fixa

Potenderiaceae Eichhornia crassipes (Mart.) Solms. Flutuante

Potenderiaceae Hydrothrix gardneri Hook. Submersa fixa

Salviniaceae Salvinia auriculata Aubl. Flutuante

Typhaceae Typha latifolia L. Emersa
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(PIERINI; THOMAZ, 2004). Considerando as modificações estruturais que as plantas sofrem 

para se adaptarem aos diferentes habitats aquáticos, observa-se que as principais mudan-

ças são observadas principalmente nos órgãos vegetativos, isto é, nas raízes, nos caules e nas 

folhas (LEITE et al., 2009; ROCHA; MARTINS, 2011; SILVEIRA et al, 2016; LIMA et al., 

2017). As plantas aquáticas podem habitar rios, lagoas permanentes ou temporárias em dife-

rentes regiões do planeta. No presente capítulo são apresentadas as características adaptativas 

de algumas espécies de macrófitas aquáticas encontradas mais frequentemente nos ambientes 

aquáticos da bacia hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró, considerando a anatomia e a morfo-

logia desses vegetais.

MATERIAL E MÉTODOS

As plantas foram coletadas nos trechos do rio que cortam os municípios de Governador Dixsept 

Rosado-RN e Mossoró-RN, armazenadas em FAA70 e posteriormente conservadas em álcool 

70%. A caracterização morfológica foi feita com auxílio de Estereomicroscópio (lupa) e a carac-

terização anatômica por meio de cortes a mão livre das raízes, caules e folhas das plantas cole-

tadas, coradas com azul de toluidina a 1% ou observadas com a coloração natural, montadas 

em lâminas com glicerina a 70%. As imagens das plantas foram obtidas com câmera digital 

do LG H8G: no ambiente natural; quando necessário, usou-se zoom digital de 1,5X; e no este-

reomicroscópio Olympus SZ61, aos diferentes zooms ópticos usados, também foi adiciona-

do o zoom digital de 1,5X como padrão. Os cortes anatômicos foram obtidos no microscópio 

ótico Leica, que além das diferentes objetivas usadas, conforme o tamanho do tecido, também 

foi utilizado como padrão o zoom digital de 1,5X. Na tabela 1 abaixo segue a lista das espécies 

estudadas quanto às adaptações morfoanatômicas ao ambiente aquático.

Adaptações Morfoanatômicas do Caule

Na morfologia do caule das plantas aquáticas foram consideradas as formas biológicas cita-

das por Ferreira et al. (2014). No rio Apodi-Mossoró, a espécie Heteranthera seubertiana Solms 

(Potenderiaceae) é encontrada em três formas biológicas. Nos trechos translúcidos e mais pro-

fundos do rio, as plantas submersas possuem caules longos e flexíveis como ramos florais emer-

sos (Fig. 1A), também observados por Horn (1985). Os ramos florais possuem caule herbáceo 

fino e resistente (Fig. 1A). Nas plantas emergentes, o caule é menor, limitado ao ramo floral 

e apresenta as folhas em forma de roseta (Fig. 1B). Nas plantas anfíbias, encontradas em solos 

secos, o caule é limitado aos pequenos ramos florais (Fig. 1C). A ocorrência de plantas anfíbias 

em lagoas temporárias desse rio também foi observada por Medeiros (2017).

Tabela 1 – Plantas aquáticas estudadas do Rio Apodi-Mossoró

Família Espécie Forma Biológica

Araceae Pistia stratiotes L. Flutuante

Araceae Lemna valdiviana Phil. Flutuante

Araceae Wolffia columbiana H. Karsten Flutuante

Araceae Wolffiella welwitschii (Hegelm.) Monod. Flutuante

Ceratophyllaceae Ceratophyllum demersum L. Submersa livre

Cyperaceae Eleocharis acutangula (Roxb.) Steud. Emersa

Fabaceae Neptunia plena (L.) Benth. Fixa com caule e folhas flutuantes

Nymphaeaceae Nymphaea pulchella Wiersema Submersa fixa com folhas 

flutuantes

Onagraceae Ludwigia helminthorrhiza (Mart.) Hara Fixa com caule e folhas flutuantes

Poaceae Paspalum vaginatum Sw. Emersa

Potenderiaceae Heteranthera seubertiana Solms. Submersa fixa

Potenderiaceae Eichhornia crassipes (Mart.) Solms. Flutuante

Potenderiaceae Hydrothrix gardneri Hook. Submersa fixa

Salviniaceae Salvinia auriculata Aubl. Flutuante

Typhaceae Typha latifolia L. Emersa

As plantas aquáticas podem formar mais de um tipo de caule, dependendo do ciclo de vida 

em que se encontram (ALMEIDA; ALMEIDA, 2014). O caule estolão é emitido para a forma-

ção de novos brotos, característica observada nas espécies flutuantes livres Eichhornia crassipes 

(Mart.) Solms. (Potenderiaceae) e Pistia stratiotes L. (Araceae) (Fig. 1D). As plantas emersas, 

flutuantes fixas e flutuantes livres formam, a partir do rizoma, o caule escapo para sustentarem 

uma flor ou para inflorescência (ALMEIDA; ALMEIDA, 2014), característica comum nas espé-

cies encontradas no rio Apodi-Mossoró, tais como: N. pulchella Wiersema (Nymphaeaceae) (Fig. 

1E), E. acutangula (Roxb.) Steud. (Cyperaceae) e E. crassipes. Em E. crassipes, o caule se contorce 

e mergulha a inflorescência na água (Fig. 1F). Em Typha latifolia L. (Typhaceae), o escapo é for-

mado a partir do cormo (Fig. 1G)–caule perene de forma elíptica a esférica, de consistência rígi-

da e localizado entre os rizomas (SANTOS et al., 2012). Caules do tipo rizoma flutuante podem 

ser observados nas espécies flutuantes fixas N. plena (L.) Benth. (Fabaceae) (Fig. 1H) e L. helmin-

thorrhiza (Mart.) Hara (Onagraceae) (Fig. 1I); esse tipo de caule é fixo na margem do rio, cresce 

em direção ao espelho d’água e fica flutuando pouco abaixo da superfície da água (DERMACHI 

et al., 2018). Em N. plena, observou-se, como característica adaptativa do caule, o revestimento 

externo (periderme) esponjoso e hidrofóbico (Fig. 1H), que permite a flutuação na água.
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A maioria das adaptações do caule é anatômica; dentre elas, podem ser observadas a redu-

ção do sistema de sustentação (xilema), a redução da lignificação das células do sistema vas-

cular, bem como a formação de aerênquima (parênquima de reserva) (SCREMIN-DIAS, 

1999; APEZZATO-DA-GLORIA; CARMELLO-GUERREIRO, 2003). O tamanho do sis-

tema vascular em plantas aquáticas é menor que no sistema vascular em plantas terrestres, 

tornando as macrófitas mais delicadas, que é o caso das submersas sem sustentação própria, 

como em Heteranthera seubertiana (Fig. 2A). O caule escapo, de plantas emergentes ou flu-

tuantes fixas, apresenta maior sustentação e resistência, como em P. vaginatum Sw. (Poaceae), 

por apresentar agrupamentos vasculares associados a um anel esclerenquimático próximo 

à periferia do caule (Fig. 2B). Em Nymphaea pulchella e Eleocharis acutangula, essa resistên-

cia é conferida por células colenquimáticas (Fig. 2C) e células esclerenquimáticas (Fig. 2D), 

respectivamente, associadas às células da epiderme caulinar. Além da redução no número 

de células esclerenquimáticas do xilema de plantas aquáticas, também existe uma menor 

Figura 1 – Formas biológicas de Heteranthera seubertiana – A. submersa, B. emergente, C. 

anfíbia; D. Caule estolão em Pistia stratiotes; E. Caule escapo de Nymphaea pulchella; F. Caule 

escapo contorcido de Eichhornia crassipes; G. Caule aéreo escapo e subterrâneo cormo (Co) 

de Typha latifolia; H. Caule rizoma flutuante fixo de Neptunia plena; I. Caule rizoma de Ludwigia 

helminthorrhiza fixa na margem e crescendo flutuante em direção ao espelho d’água de uma lagoa
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deposição de lignina na parede celular dessas células. A lignina é uma substância que torna 

a parede celular mais rígida e resistente (APEZZATO DA GLORIA; CARMELLOGUERREIRO, 

2003). Essa característica é bastante evidente nas células do sistema vascular de Heteranthera 

seubertiana (Fig. 2A) e E. crassipes.

Uma característica importante na adaptação do caule ao ambiente aquático é a presença 

do parênquima de reserva aerífero, que delimita espaços intercelulares ou lacunas, onde pode 

ser armazenado ar, conhecido como aerênquima (TAKAHASHI et al., 2014). Considerando 

a classificação de tipos de aerênquimas proposta por Seago Jr. et al. (2005) para raízes, suge-

riu-se uma associação, por similaridade aos caules das plantas estudadas. Os aerênquimas 

do caule de H. seubertiana (Fig. 2A), N. pulchella e E. crassipes são similares ao tipo expansigê-

nico ou em favos de mel. Segundo Seago Jr et al. (2005) esse aerênquima é formado pela expan-

são dos espaços intercelulares em lacunas ou câmaras, a partir da divisão celular e sem que haja 

colapso ou morte celular.

A periderme, comum em caules em crescimento secundário, em N. plena, é formada por célu-

las hidrofóbicas que delimitam o aerênquima do tipo esquisogênico (SEAGO JR et al., 2005), 

conferindo aspecto esponjoso ao caule e permitindo sua flutuação (Fig. 2E). Dentro das lacunas 

do aerênquima podem ser encontrados septos chamados de diafragma, com função de manter 

os espaços de ar abertos, que podem variar quanto ao número de camadas e aos formatos das célu-

las (poligonais a estrelados, com braços curtos ou longos) (SNOW, 1914; ADAMOWICCZ; 

SCREMIN-DIAS, 2007). Em H. seubertiana e E. crassipes, as células do diafragma são arre-

dondadas; na primeira notou-se a presença de idioblastos (células secretoras) e, na segunda, 

células contendo ráfides (Fig. 2F). Em Eleocharis acutangula, o diafragma é formado pelas típi-

cas células braciformes de formato estrelado, também observado por Rocha e Martins (2011).

Adaptações Morfoanatômicas das Folhas

A folha é a estrutura das plantas aquáticas com maior número de adaptações ao ambiente 

aquático. Uma adaptação presente na espécie flutuante fixa Nymphaea pulchella diz respeito 

a diferenças na coloração foliar (Fig. 3A); na superfície adaxial (superior) a cor é verde devi-

do à presença de clorofila, enquanto a superfície abaxial é rosada por estar voltada para a água, 

não recebendo raios solares, importantes para a síntese de clorofila.

Em L. helminthorrhiza também foi observada variação na coloração das folhas. As plan-

tas ocorrentes, em trechos de água corrente do rio Apodi-Mossoró, apresentam folhas verdes, e, 

em lagoas formadas dentro do leito do rio, apresentam folhas rosadas (Fig. 1I). As folhas com o 

limbo (P. stratiotes) ou pecíolo (E. crassipes) (Fig. 3B) esponjoso tornam-as mais leves, permitin-

do melhor flutuação na superfície da água. Contudo, as folhas de P. stratiotes ocorrentes no rio 
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Apodi-Mossoró apresentam folhas com 5 cm de comprimento (Fig. 1B), tamanho bastante 

reduzido quando comparadas com indivíduos ocorrentes no rio Solimões (Amazonas), cujas 

folhas podem medir 21,5 cm de comprimento (SILVA, 1981). Hall e Okali (1974) sugerem que a 

variação no tamanho de P. stratiotes está relacionada às condições nutricionais na água, tam-

bém observado por Henry-Silva et al.(2008), enquanto Cancian et al. (2009) indicam a tem-

peratura e o fotoperíodo como fatores que interferem no crescimento da espécie.

As diferenças no formato de folhas emersas, submersas ou flutuantes de uma mesma planta 

é chamado de heterofilia (SCREMIN-DIAS, 1999). Dentre as espécies estudadas, foi observado, 

em Heteranthera seubertiana, heterofilia entre as folhas submersas maiores do que entre as folhas 

emergentes. Essa característica também foi observada por Horn (1988). As folhas submersas 

e sem sustentação, de H. seubertiana, possuem uma grande área foliar que permite uma maior 

captação de luz solar nas águas rasas e translúcidas do trecho do rio Apodi-Mossoró em Poço 

Feio (Gov. Dixsept Rosado-RN) (Fig. 1A). Características foliares, que auxiliam na manuten-

ção da planta acima do espelho d’água, podem ser observadas na espécie Salvinia auriculata 

Aubl. (Salviniaceae), que apresenta pelos hidrofóbicos em ambas as superfícies das folhas, tor-

nando-a impermeável (Fig 3C). Em L. valdiviana Phil. (Araceae) e a W. welwitschii (Hegelm.) 

Figura 2 – A. Sistema vascular reduzido e pouco lignificado, com aerênquima expansigênico 

do caule submerso de Heteranthera seubertiana; B. Sistema vascular e anel de células esclerenqui-

máticas do caule escapo de Paspalum vaginatum Sw; C. Colênquima angular (CA) e lacunar (CL) 

abaixo da epiderme no caule escapo de Nymphaea pulchella; D. Células esclerenquimáticas (CE) 

associadas à epiderme do caule escapo de Eleocharis acutangula; F. Periderme aerênquimatosa 

e hidrofóbica de Neptunia plena. H. Diafragma do caule escapo de E. crassipes contendo idioblasto 

com ráfides. Aumento: 4X = Fig. A e B; 10X = Fig. E ; 40X = Fig. C, D e F.
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Monod. (Araceae) (Fig. 3F), utilizam o tamanho reduzido e o formato da folha como adapta-

ção para flutuação na superfície da água. Em W. welwitschii, observa-se a presença de folhas 

côncavas e, em Wolffia columbiana H. Karsten (Araceae), frondes de formatos globular a ovoi-

de, com saliência na face adaxial que direciona a posição da flutuação (LANDOLT, 2000).

Outra característica de adaptação é a redução do limbo foliar, que confere a algumas plantas 

redução do impacto das correntes aquáticas e evitam a destruição das folhas. Em C. demersum 

L. (Ceratophyllaceae) (Fig. 3E) e H. gardneri Hook f. (Potenderiaceae) (Fig. 3F), são observadas 

folhas submersas reduzidas e ramificadas. No caso de C. demersum, por se tratar de uma espé-

cie submersa livre, observa-se a presença de acúleos e a resistência das folhas permite a fixação 

em outras plantas para que os indivíduos não sejam levados pelas correntes.

Figura 3 – Adaptações morfológicas em folhas de plantas aquáticas. A. Nymphaea sp. com folhas 

verdes apenas na face adaxial e rosada na face abaxial; B. Pecíolos esponjosos de Eichhornia crassi-

pes; C. Pelos hidrofóbicos em folhas de Salvinia auriculata; D. Folhas reduzidas em Ceratophyllum 

demersum. E. Folhas reduzidas de Hydrothrix gardneri; F. Folhas diminutas e de formato côncavo 

de Wolffiella welwitschii
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Para se compreender a anatomia foliar, foi feito um corte transversal de folha de T. latifólia, 

na qual podem ser observados os seguintes tecidos: uma epiderme adaxial (superior) com uma 

camada de lipídio chamada de cutícula (em outras espécies podem ser observados tricomas 

e/ou estômatos associados a epiderme); logo abaixo, e compondo o meio da folha (mesófilo 

foliar), encontra-se o parênquima clorofiliano do tipo paliçádico e o parênquima de reserva 

de ar – aerênquima (em outras espécies também podem ser encontrados parênquima lacuno-

so e/ou braciforme); associado a esse tecido clorofiliano pode se observar o sistema vascular 
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(xilema e floema); e por fim a epiderme abaxial (inferior) da folha, que pode ou não conter tri-

comas, estômatos e/ou cutículas (Fig. 4).

Figura 4 – Corte transversal de folha de Typha latifolia. A. Aspecto geral do mesófilo foliar evi-

denciando o aerênquima, o sistema vascular reduzido e parênquima clorofiliano associado 

às superfícies adaxial e abaxial da folha. B. Detalhe da epiderme adaxial com cutícula, seguida 

por um aglomerado de células esclerenquimáticas e camadas de parênquima paliçádico próximos 

das superfícies adaxial. Aumento 10X = Fig. A; 40X = Fig. B.
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 Dentre as adaptações anatômicas das folhas podem ser citadas: a presença de parênqui-

ma clorofiliano exclusivamente abaixo da epiderme adaxial (superior); aerênquima ocupando 

parcial ou totalmente o mesófilo foliar; presença de diafragma associado ao aerênquima foliar; 

hidropótios; e presença de tricomas hidrofóbicos (COELHO et al., 2000). O tecido clorofi-

liano concentrado apenas na porção superior da folha (adaxial) para captar a luz solar e rea-

lizar a fotossíntese (SUNDEEP KUMAR et al., 2015; HANIF et al., 2016), pode ser observa-

do nas folhas de N. pulchella (flutuantes fixas) (Fig. 5A), P. stratiotes (flutuantes livres) e S. 

auriculata (flutuantes livres) (Fig. 5B). Associado à epiderme abaxial (inferior) das folhas 

de N. pulchella (Fig. 5A), P. stratiotes e S. auriculata (Fig. 5B), observa-se o aerênquima, espaço 

para armazenamento de ar, importante para o processo de fotossíntese e para flutuação. Na epi-

derme abaxial de N. pulchella observam-se hidropótios. S. auriculata também apresenta trico-

mas tectores estrelados e hidrofóbicos (COELHO et al., 2000).

Em T. latifolia (Fig. 4), W. welwitschii (Fig. 5C) e H. seubertiana (Fig. 5D), o aerênquima 

preenche a parte central interna da folha, compondo o mesófilo foliar, enquanto em N. plena (Fig. 

5E) e L. helminthorrhiza, o aerênquima é observado apenas no pecíolo. Considerando a classifi-

cação de Seago Jr. et al. (2005), o tipo aerênquima observado no limbo foliar de N. pulchella e no 

pecíolo de N. plena, é expansigênico, enquanto no limbo de P. stratiotes, T. latifolia, W. welwitschii 

e H. seubertiana é esquisogênico. Nas folhas também são observadas a formação de diafragma 
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preenchendo o aerênquima em H. seubertiana (Fig. 5D), com as células em formato arredonda-

do, e em T. latifolia (Fig. 5E), com células apresentando longos braços de tamanhos variados.

Figura 5–Cortes transversais de folhas de plantas aquáticas. A. Parênquima clorofiliano na super-

fície adaxial e aerênquima na abaxial de Nymphaea pulchella; B. Cavidade aerenquimática (Ca) 

de Salvinia auriculata; C. Aerênquima ocupando o mesófilo foliar de Wolffiella welwitschii; D. 

Mesófilo foliar aerênquimatoso de Heteranthera seubertiana com diafragma (Di); E. Aerênquima 

no pecíolo de folhas de Neptunia plena; F. Diafragma em folhas de Typha latifolia. Aumento: 4X = 

Fig. A e D; 10X = Fig. E; 40X = Fig. B, C, e F.

Adaptações Morfoanatômicas da Raiz

Anatomicamente, as raízes de plantas aquáticas apresentam as mesmas adaptações observa-

das nos caules: formação de aerênquima, redução do sistema de sustentação e redução da ligni-

ficação das células do sistema vascular (SCREMIN-DIAS, 1999; APEZZATO DA GLORIA; 

CARMELLO GUERREIRO, 2003). Na flutuante fixa, L. helminthorrhiza, são perceptíveis 

dois tipos de raízes, uma fasciculada e outra esponjosa (pneumatóforas) que armazenam ar per-

mitindo a flutuação da planta na água (Fig. 6A). Na espécie N. pulchella, as raízes subterrâ-

neas adventícias são longas e esponjosas. Em H. seubertiana, além das raízes subterrâneas fas-

ciculadas, existem raízes adventícias com pelos absorventes (Fig. 6B), que permitem a fixação 

em solos encharcados de ramos florais que se desprendem das plantas submersas, conferindo 

nova planta de forma biológica emergente.
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Figura 6 – A. Aspectos das raízes fasciculadas e pneumatóforas (seta) de Ludwigia helminthorrhi-

za; B. Aspecto das raízes adventícias (seta) de ramos flutuantes de Heteranthera seubertiana

      
A B 

Em relação aos tipos de aerênquimas observados nas plantas aquáticas, será seguida a clas-

sificação proposta por Seago Jr. et al. (2005) e também observada por Marques e Moscheta 

(2010). A espécie N. pulchella apresenta aerênquima do tipo expansigênico ou em forma de favo 

de mel (Fig. 7A). Em S. auriculata é observado aerênquima do tipo radial expansigênico (Fig. 

7B), caracterizado por espaços intercelulares em lacunas ou câmaras de ar formados pela divi-

são celular e ampliação celular, não havendo, neste caso, morte celular (SEAGO JR. et al., 2005).

O aerênquima do tipo esquizo-lisógeno é observado em T. lalifolia (Fig. 7C), onde a sepa-

ração das células, ao longo das paredes radiais, é seguida pela morte de células que produzem 

cristais e depois sofrem lise (SEAGO Jr; et al., 2005). Em H. seubertiana (Fig. 7D) e P. vagi-

natum Sw. (Poaceae) (Fig. 7E), é observado aerênquima do tipo lisógeno radial e na espécie 

E. acutangula (Fig. 7F), o tipo lisógeno tangencial. O aerênquima do tipo lisogênico é forma-

do pelo colapso e a morte de células para criar lacunas, acopladas com separações celulares 

que geralmente precedem o colapso celular. Existem três padrões distintos de aerênquima liso-

gênico: radial, tangencial e pacote (SEAGO JR et al., 2005). Nas raízes das espécies estudadas 

no rio Apodi-Mossoró, apenas uma espécie apresentou diafragma associado ao aerênquima. 

A espécie N. pulchella apresenta diafragma com células alongadas, (Fig. 7A) diferindo do ocor-

rente na espécie de N. amazonum L., formado por células braciformes (ADAMOWICCZ; 

SCREMIN-DIAS, 2007).

CONSIDERAÇÕES FINAIS

As principais adaptações morfológicas e anatômicas das estruturas das macrófitas aquáticas 

estudadas foram: CAULE: (i) sistema vascular reduzido (H. seubertiana e P. vaginatum Sw.), 

(ii) sustentação do caule escapo pela presença de células esclerenquimáticas (E. acutangula), 

Figura 7 – Visão em corte transversal de raízes de plantas aquáticas; A. Nymphaea pulchel-

la com aerênquima expansigênico, no detalhe células do diafragma (Di); B. Salvinia auriculata 

com aerênquima expansivo radial; C. Eichhornia crassipes com aerênquima esquisogênico radial; 

D. Typha latifolia com aerênquima lisógeno radial; E. Paspalum vaginatum aerênquima lisógeno 

radial; F. Eleocharis acutangula com aerênquima lisógeno tangencial. Aumento 4X = Fig. D e F; 10X 

= Fig. C e E; 40X=Fig.A e B; Zoom digital de 2X em 40X=Fig. A Di.
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(iii) presença de aerênquima em caules do tipo escapo e estolão (E. crassipes, P. stratiotes e E. 

acutangula) e na periderme (N. plena), (iv) diafragma do aerênquima com idioblasto e ráfides 

(H. seubertiana e E. crassipes) e células braciformes (E. acutangula). FOLHA: (i) diferenças 

de coloração das faces abaxial e adaxial (N. pulchella), (ii) limbo e pecíolo esponjosos (E. crassipes 

e P. tratiotes), (iii) folhas com limbo reduzido (C. demersum e H. gardneri), (iv) aerênquima 

associada à superfície abaxial do limbo (N. pulchella, P. stratiotes e S. auriculata), preenchendo 

todo o mesófilo foliar (Wolffiella welwitschii, Typha latifolia e H. seubertiana) ou apenas no pecíolo 

(N. plena; G e L. helmithorriza). RAÍZ: (i) raízes pneumatóforas em L. helmintorrhiza, (ii) raízes 

adventícias aquáticas de ramos flutuantes de H. Seubertiana, (iii) sistema vascular reduzido 

em todas as espécies, com variação apenas para o tipo de aerênquima presente: expansigênico 

(N. pulchella), expansivo radial (S. auriculata), esquisogênico radial (E. crassipes), lisógeno 

radial (T. latifolia e P. vaginatum) e lisógeno tangencial (E. acutangula).
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17
INFLUÊNCIA DO REGIME HIDROLÓGICO  

SOBRE AS ASSEMBLEIAS DE MACRÓFITAS  

AQUÁTICAS DE AMBIENTES AQUÁTICOS  

TEMPORÁRIOS DO SEMIÁRIDO BRASILEIRO

Luiza Morais de Medeiros 

Gustavo Henrique Gonzaga da Silva

INTRODUÇÃO

Em regiões semiáridas, os rios possuem períodos com fluxos e volumes reduzidos, que favo-

recem o surgimento de poças temporárias ao longo de seus canais e influenciam na composi-

ção e distribuição das espécies aquáticas (LARNED et al., 2010; ARTHINGTON et al., 2014; 

DATRY et al., 2014; GALLARD et al., 2017). As poças fluviais isoladas, que se formam nos canais 

dos rios temporários, são consideradas habitats transitórios de importância ecológica, pois ser-

vem de refúgio para a biota e auxiliam na manutenção da biodiversidade local e regional, duran-

te os períodos sem fluxo de água (BONADA et al., 2020). As poças fluviais podem se formar 

tanto no canal principal, quando nos canais secundários dos rios, apresentando conexão sazonal 
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ou mensal com o fluxo superficial do ambiente lótico (HAMILTON et al., 2005; FELLMAN 

et al., 2011; BOURKE et al., 2020).

Na região semiárida do Brasil, a maioria dos rios possui regimes hidrológicos intermiten-

tes, com períodos de inundações repentinas e secas prolongadas, que podem atuar como agen-

tes de perturbação hidrológica e influenciar na dinâmica fluvial e na estruturação das comuni-

dades aquáticas (PEDRO et al., 2006; BORNETTE; PUJALON, 2010; PINTO-CRUZ et al., 

2011; JONES et al., 2012; ARAÚJO, 2012; TABOSA et al., 2012; AGUIAR et al., 2014). As inun-

dações podem gerar novas áreas para formar um mosaico de habitats que contribuem para o 

aumento da densidade e da frequência de ocorrência dos organismos vivos, como por exem-

plo, as macrófitas aquáticas. Esses vegetais são afetados por uma série de fatores, que incluem 

as características químicas do ambiente (STEFFEN et al., 2014, AZZELLA et al., 2014), as inte-

rações ecológicas, (HENRY-SILVA, CAMARGO, 2015), além das características morfométricas 

e hidrológicas dos ecossistemas aquáticos (SCHNEIDER et al., 2015; BOLPAGNI et al., 2016; 

FERNÁNDEZ-ALÁEZ et al., 2018). As espécies submersas enraizadas, por exemplo, em períodos 

de cheia são desfavorecidas, devido ao aumento da turbidez da água, enquanto durante o perío-

do seco há a substituição de plantas estritamente aquáticas por espécies emergentes ou aquá-

ticas com ciclo de vida curto (HANDLEY; DAVY, 2002; BORNETTE; PUJALON, 2009).

Diversos estudos têm avaliado a diversidade regional de macrófitas em ambientes aquáti-

cos perenes, analisando principalmente como às variáveis ambientais atuam sobre estes vege-

tais (SANTOS et al., 2009; AKASAKA et al., 2010; VARANDAS MARTINS, et al., 2013.; 

AGUIAR et al., 2014; CUNHA-SANTINO et al., 2016; ALAHUHTA et al., 2017; HUANG 

et al., 2019, FERNÁNDEZ-ALÁEZ et al., 2020). No entanto, ainda pouco se sabe a respei-

to da diversidade das macrófitas aquáticas em ambientes aquáticos temporários tropicais 

e como o regime hidrológico influencia na dinâmica e na estrutura dessa comunidade vegetal 

(SANTOS et al., 2009; FERREIRA et al., 2010; TABOSA et al., 2012). Nesse contexto, obje-

tivamos com este capítulo verificar a variação temporal das assembleias de macrófitas aquáti-

cas em poças fluviais temporárias.

MATERIAL E MÉTODOS

O estudo foi realizado em duas poças fluviais temporárias em um trecho intermitente do rio 

Apodi-Mossoró, localizado no semiárido do Rio Grande do Norte (Figura 1). A Poça 1 estava 

situada na margem direita do rio (X UTM- 659536.789049; Y UTM- 9393083.76765) com uma 

área média de 4,5m2 e máxima de 7m2. Enquanto a Poça 2, estava localizada na margem esquer-

da do rio (X UTM- 659529.738768; Y UTM- 9393095.76364), com uma área média de 6,5m2 

e máxima de 10m2 (Figuras 1 e 2).
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Figura 1 – A: Localização geográfica da Bacia Hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró – RN. Seta indica a área 

de estudo. B: Fase com Fluxo de Base (sem poças fluviais). C: Fase Com Poças Fluviais (Poças 1 e 2)

 

A 

B C 

      Fonte: Google Earth
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Figura 2 – Poças fluviais no Rio Apodi-Mossoró com a ocorrência de macrófitas aquáticas

 

Fotos: Gustavo H. G. Silva (2013)

As coletas ocorreram mensalmente, entre os meses de julho de 2012 e junho de 2014, com-

preendendo os períodos de seca e de chuva na região. Foram estabelecidos transectos nas poças 

fluviais temporárias, com comprimento variável. Para cada transecto foram delimitadas par-

celas de 0,25m2 para identificação das espécies de macrófitas, totalizando durante todo o estu-

do 192 parcelas (Figura 3).
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Figura 3 – Esquema de coleta nas poças fluviais, com os transectos sentido margem-margem. 

Para cada transecto foram delimitadas parcelas de 0,25m2

As variáveis limnológicas medidas diretamente nas poças fluviais foram temperatura, oxi-

gênio dissolvido, pH e turbidez, sólidos totais dissolvidos e condutividade elétrica, por meio 

de uma multisensor de parâmetros limnológicos U-52G Horiba®. Também foram coletadas 

amostras de água em ambas as poças para determinação das concentrações de nutrientes. 

Em laboratório, foram determinadas as concentrações de fósforo total (PT), nitrito (N-NO2) 

e nitrato (N-NO3), amônia (NH3), nitrogênio total Kjeldahl (NT). Aplicou-se a Análise 

dos Componentes Principais (ACP), no intuito de ordenar os pontos de amostragem, a partir 

da matriz de correlação das variáveis limnológicas.

Na análise das formas biológicas, adotou-se a definição proposta por Irgang e Gastal (1996). 

As espécies foram classificadas como: Anfíbias (A); Emergentes (E); Flutuantes Livres (FL); 

Submersas Fixas (SF); Flutuantes Livres (FL) e Flutuantes Fixas (FF). Foi determinada a fre-

quência de cada espécie amostrada por área, ao longo do período estudado, sendo classificadas 

como: Constante = F > 50%, comum = 10% < F ≤ 50%, ou rara = F ≤ 10% (Lobo e Leighton, 

1986). A medida de riqueza foi avaliada através da riqueza numérica com a contagem de espé-

cies. Os dados de presença-ausência das formas biológicas nas poças temporárias foram con-

vertidos em dados de frequência, dividindo o número de vezes que as formas biológicas foram 

registradas pelo total de registros de todas as formas biológicas, referidos como abundância 

relativa (), que foi medida como:

𝑝𝑖 =
𝑛𝑖

∑ 𝑛𝑖𝑆
𝑖=1

Onde, 𝑛𝑖  é o número de pontos onde a forma biológica i foi registrada. Os valores de abun-

dância relativa (𝑝𝑖) foram baseados na frequência de ocorrência (incidência baseada em con-

junto de dados).
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As fases hidrológicas estabelecidas no presente estudo foram as seguintes: “FASE 

COM FLUXO DE ÁGUA”, subdividida em: “Fluxo Alto (Inundações)”; “Fluxo de Base” e 

“Fluxo Baixo”. “FASE COM POÇAS FLUVIAIS” e “FASE SECA,” subdividida em “Com 

Água Subsuperficial” e “Sem Água (Seco)”. Esta última caracterizando uma fase terrestre 

(GALLARD et al., 2012; DATRY et al., 2013; GALLARD et al., 2017) (Figura 4).

Figura 4 – Fases hidrológicas de rios temporários de acordo com Gallard et al., 2012; Datry et al., 

2016; Gallard et al., 2017. Adaptado de Bonada et al. (2020)

 
 
 
 
 
para analisarmos os aspectos hidrológicos a que as poças fluviais estavam submetidas, 
utilizaremos a classificação proposta por de Gaal et al. (2012) regimes de fluxos vamos 
utilizar a classificação abordagem para analisar os regimes de fluxos temporários em 
relação aos seus controles sobre a composição e estrutura da biota aquática 
 
simplificado em três fases (fluindo, piscinas isoladas e secas) que representam lótico, 
lêntico e terrestre 
habitats [12,13] ou mesmo em dois períodos (úmido e seco) que informam a presença 
ou ausência de superfície 
água [14] (Figura 1). Apesar da importância da fase de piscinas isoladas para hidrologia 
e 
processos ecológicos, a maioria dos estudos enfoca a análise das mudanças entre os 
períodos "úmido" e "seco" com 
a fase de piscinas isoladas sendo incluída no período "úmido" ou "seco", dependendo 
do escopo do autor. 
Além disso, os estudos que tratam da fase de pools isolados consideram 
principalmente biológicos e, para 
em certa medida, características físico-químicas, enquanto a caracterização hidrológica 
e geomorfológica 
 

Fluxo Alto (Inundações)  

 

Fluxo de Base 

 

Fluxo Baixo 

 

Poças Fluviais Isoladas Com Água Subsuperficial  Sem Água (Seco) 

 

FASE COM FLUXO DE ÁGUA 

FASE SECA FASE COM POÇAS FLUVIAIS 

Todos os habitats conectados 
(aquáticos e terrestres). Volume 
e vazão acima da média. 

 

Volume e vazão normais. Canais 
conectam algumas poças fluviais 
marginais. 
 

Poças fluviais abundantes e 
conectadas por canais rasos. 
 

Poças fluviais desconectadas e 
isoladas. 

Ausência de água superficial, mas 
com água subsuperficial. 
 

Ausência de água superficial e 
subsuperficial. 
 

RESULTADOS E DISCUSSÃO

Nas poças fluviais foram identificadas oito espécies de macrófitas aquáticas pertencentes a oito 

gêneros e a sete famílias. A família com maior número de espécies foi Pontederiaceae, compreen-

dendo 25% do total de espécies (Heteranthera seubertiana e Hydrothrix gardneri) (Tabela 1).
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Tabela 1 – Espécies de macrófitas aquáticas observadas em duas poças temporárias (Poça 1 e 2) 

no rio Apodi-Mossoró, RN no período de julho de 2012 a junho de 2014.

Família Espécies Formas Biológicas Poças

Pontederiaceae Heteranthera seubertiana Anfíbia 1,2

Pontederiaceae Hydrothrix gardneri Submersa Fixa 1,2

Salvinaceae Salvinia auriculata Flutuante Livre 1,2

Onagraceae Ludwigia peploides Anfíbia 1,2

Characeae Chara indica Submersa Fixa 1,2

Concolvulaceae Ipomea fistulosa Anfíbia 1,2

Cyperaceae Eleocharis sp Emergente 1,2

Nymphaeaceae Nymphaea alba Flutuante Fixa 2

A forma biológica anfíbia foi mais comum na Poça 1 (três espécies), seguida pela submer-

sa fixa (duas espécies), flutuante livre e emergente (uma espécie cada) (Figura 5). Na Poça 2, 

a forma biológica mais comum também foi a anfíbia (três espécies), seguida pela submersa 

enraizada (duas espécies) e flutuante livre, emergente e folhas flutuantes (uma espécie de cada). 

Em ambos os ambientes aquáticos não foi observada espécie submersa livre (Figura 6).

Figura 5 – Formas biológicas observadas na Poça 1. Anfíbia (A); Submersa Fixa (SF); Flutuante Livre 

(FL) e Emergente (E)
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Figura 6 – Formas biológicas observadas na Poça 2. Anfíbia (A); Submersa Fixa (SF); Flutuante 

Livre (FL); Emergente (E) e Flutuante Fixa (FF)

   

A SF
F 

FL
L 

E FF 

As espécies comuns na Poça 1 corresponderam a 57,1% do total das macrófitas aquáticas. 

Espécies constantes e raras representaram 28,6% e 14,3%, respectivamente. Na Poça 2, as espé-

cies comuns foram 75% do total de macrófitas aquáticas e as espécies constantes 25%, sendo 

que não houve a ocorrência de espécies raras. Entre as espécies comuns, a anfíbia foi a mais fre-

quente apenas para a Poça 2 (Tabela 2).

Tabela 2 – C lassificação de acordo com a frequência de ocorrência de macrófitas aquáticas 

nas Poças Fluviais 1 e 2 no Rio Apodi / Mossoró, RN

Espécies Poça 1 Poça 2

Heteranthera seubertiana Constante Constante

Hydrothrix gardneri Constante Constante

Salvinia auriculata Comum Comum

Ludwigia peploides Comum Comum

Chara indica Comum Comum

Ipomea fistulosa Comum Comum

Eleocharis sp Rara Comum

Nymphaea alba - Comum

A Figura 7 apresenta uma série temporal (1993 a 2019) de precipitação pluviométrica 

na Bacia Hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró, revelando que durante o período do estudo, 

a precipitação na bacia ficou abaixo da média histórica (693 mm), ou seja, 327 mm em 2012, 

653 mm em 2013 e 443 mm em 2014.
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Figura 7 – Série temporal (1993 a 2019) de precipitação pluviométrica na Bacia Hidrográfica do Rio 

Apodi-Mossoró. Linha vermelha indica o valor médio de precipitação entre os anos de 1993 e 2019 

(693 mm). No detalhe os anos de coleta (2012 a 2014). Fonte: Empresa de Pesquisa Agropecuária 

do Rio Grande do Norte – EMPARN

Durante o período de estudo, as poças fluviais estiveram submetidas a períodos hidroló-

gicos distintos. O primeiro período foi caracterizado por um nível de água relativamente cons-

tante (20 a 30 cm), compreendendo os meses de julho/2012 a março/2013 (Fase Com Poças 

Fluviais I). O segundo período, compreendeu apenas o mês de abril/2013, onde as chuvas con-

centradas (323 mm) proporcionaram, no trecho estudado, um aumento repentino da corrente-

za no mês de abril/2013 de 0 para 0,6 m/s e da profundidade média de 23 para 58 cm. Com isso, 

as duas poças se conectaram com o canal principal do rio (Fase com Fluxo de Base). O tercei-

ro período (maio a dezembro/2013) foi caracterizado pela redução gradativa da profundidade, 

sendo que a Poça 1 variou de 26 a 2 cm e a Poça 2 variou de 14 a 6 cm de profundidade. Neste 

período houve a desconexão de ambas as poças com canal fluvial (Fase Com Poças Fluviais 

II). Em janeiro/2014 as poças secaram, sendo que a Poça 1 continuou nesta condição até feverei-

ro/2014 (Fase Seca). A partir de fevereiro/2014 ocorreram chuvas melhor distribuídas na região 

e as poças voltaram a se encher novamente até o mês de junho/2014, chegando a atingir cerca 

de 10 cm de profundidade (Fase Com Poças Fluviais III) (Figuras 8 a 10).
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Figura 8 – Precipitação pluviométrica dos anos de 2012 a 2014 na região dos locais de coleta

Em ambas as poças, o período de maior riqueza de espécies ocorreu durante a Fase com Poças 

Fluviais I (julho/2012 a março de 2013), com seis espécies de macrófitas aquáticas. As menores 

riquezas de espécies foram observadas no mês de abril de 2013 (Fase Fluxo de Base), quando 

as duas poças se conectaram com o canal principal do rio e durante a Fase Seca (janeiro a feve-

reiro/2014), quando as poças ficaram sem água superficial (Figuras 9 e 10).

Em ambas as poças, a espécie anfíbia H. seubertiana foi mais frequente, o que demonstra 

sua maior capacidade de estabelecer populações viáveis   em ambientes temporariamente úmi-

dos. É importante destacar, que quando a coluna d´água é reduzida, aumenta a concorrência 

por recursos e espaço, prejudicando o estabelecimento e a permanência de espécies flutuan-

tes livres e enraizadas submersas. Por outro lado, essa condição pode favorecer o estabeleci-

mento de espécies anfíbias e emergentes, levando a uma mudança na composição dos grupos 

funcionais existentes na comunidade de macrófitas aquáticas (EVANGELISTA et al., 2012; 

MORMUL et al., 2015). De fato, as espécies S. auriculata (flutuante livre) e N. alba (flutuan-

te fixa), não foram mais encontradas após a Fase de Fluxo de Base (cheia). Esse fato provavel-

mente ocorreu devido ao transporte dos indivíduos pela correnteza. Já a macroalga submersa 

fixa C. indica, não foi encontrada na Poça 1 após a Fase de Seca.
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Figura 9 – Riqueza das espécies (linha tracejada) e profundidade média (linha contínua) na Poça 

1(24 meses). Legenda: 1-Jul/2012, 2- Ago/2012, 3- Set/2012, 4-Out/2012, 5-Nov/2012, 6-Dez/2012, 

7- Jan/2013, 8- Fev/2013, 9-Mar/2013, 10-Abr/2013, 11- Maio/2013, 12-Jun/2013, 13-Jul/2013, 

14- Ago/2013, 15- Set/2013, 16-Out/2013, 17-Nov/2013, 18-Dez/2013, 19-Jan/2014, 20-fev/2014, 

21-Mar/2014, 22-Abr/2014, 23- Maio/2014, 24-Jun/2014

Figura 10–Riqueza das espécies (linha tracejada) e profundidade média (linha contínua na Poça 2 

(24 meses). Legenda: 1-Jul/2012, 2- Ago/2012, 3- Set/2012, 4-Out/2012, 5-Nov/2012, 6-Dez/2012, 

7- Jan/2013, 8- Fev/2013, 9-Mar/2013, 10-Abr/2013, 11- Maio/2013, 12-Jun/2013, 13-Jul/2013, 14- 

Ago/2013, 15- Set/2013, 16-Out/2013, 17-Nov/2013, 18-Dez/2013, 19-Jan/2014, 20-Fev/2014, 

21-Mar/2014, 22-Abr/2014, 23- Maio/2014, 24-Jun/2014
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A análise dos componentes principais (ACP), com as variáveis limnológicas da Poça 1, 

resumiu 59,36 % da variabilidade total dos dados físico-químicos em seus dois primeiros 

eixos, sendo que o primeiro eixo explicou 35,91% da variância total encontrada e, o segundo 

eixo, explicou 23,45% (Figura 10). As variáveis que apresentaram maior importância no eixo 

1 foram: amônia, nitrito, nitrato, ortofosfato e fósforo total. Para o eixo 2 da ACP, as variáveis 

mais importantes foram: oxigênio, turbidez e profundidade. A temperatura, o pH e o nitrogê-

nio total não estiveram correlacionados com nenhum dos dois eixos componentes, pelo valor 

estabelecido de | 0,6 |.

Já a ACP com as variáveis limnológicas da Poça 2 resumiu 57,79 % da variabilidade total 

dos dados físico-químicos em seus dois primeiros eixos, sendo que o primeiro eixo explicou 

39,70% e o segundo eixo explicou 18.09% (Figura 11). As variáveis que apresentaram maior 

importância no eixo 1 foram: pH, oxigênio dissolvido, nitrato, fósforo total e nitrogênio total. 

Para o eixo 2 da ACP, as variáveis mais importantes foram: turbidez e profundidade. As variá-

veis, temperatura, amônia, nitrito e o ortofosfato não estiveram correlacionadas com nenhum 

dos dois eixos componentes pelo valor estabelecido de | 0,6 |.

Pode-se constatar uma diferença nos valores das variáveis limnológicas nas diferentes 

fases hidrológicas. De uma forma geral, os meses seguintes a Fase Seca, apresentaram valores 

mais elevados de compostos nitrogenados e fósforo total. No mês de abril de 2013 (Fase Fluxo 

de Base) foram constatados os maiores valores dos compostos nitrogenados, fósforo, profun-

didade, turbidez e oxigênio dissolvido, especialmente na Poça 1.

Embora Manolaki e Papastergiadou (2012) mencionem que as diferentes formas de nitro-

gênio são importantes na ocorrência de macrófitas e Rolon et al. (2008) tenham observado 

que as concentrações de nitrato e fósforo foram preditores importantes da composição desta 

comunidade, pôde-se observar que os aspectos hidrológicos foram mais relevantes na estrutu-

ração das assembleias de macrófitas aquáticas nas poças temporárias estudadas, com as variá-

veis químicas da água desempenhando um papel secundário.

Nos últimos meses do estudo foram constatados os maiores valores de nutrientes na água, 

mas também os menores valores de riqueza de espécies. Steffen et al (2014), estudando as relações 

entre as macrófitas aquáticas e as condições físicas e químicas de ambientes lóticos do noroeste 

da Alemanha, constataram que a correnteza foi a principal força estruturante das assembleias 

desses vegetais em rios e riachos, enquanto a influência das características químicas da água 

foi menos perceptível sobre a estruturação das assembleias de macrófitas aquáticas. Bourke 

(2020) salienta que a hidrologia é o principal fator que controla a diversidade biológica e as 

interações ecológicas em poças temporárias, tanto em escala anual (sazonal) quando em esca-

la temporal de décadas. Na escala temporal mais curta (sazonal) os períodos de seca e chuva 

durante o ano tendem a controlar a duração das diferentes fases dos ambientes temporários.

Figura 10–Análise dos Componentes Principais com as variáveis limnológicas da Poça Fluvial 1. A) 

Representação dos dois primeiros eixos componentes da ACP; B) Valores de correlação das variá-

veis. Legenda: 1-Jul/2012, 2- Ago/2012, 3- Set/2012, 4-Out/2012, 5-Nov/2012, 6-Dez/2012, 7- 

Jan/2013, 8- Fev/2013, 9-Mar/2013, 10-Abr/2013, 11- Maio/2013, 12-Jun/2013, 13-Jul/2013, 14- 

Ago/2013, 15- Set/2013, 16-Out/2013, 17-Nov/2013, 18-Dez/2013, 21-Mar/2014, 22-Abr/2014, 

23- Maio/2014, 24-Jun/2014

Figura 11 – Análise dos Componentes Principais com as variáveis limnológicas da Poça Fluvial 

2. A) Representação dos dois primeiros eixos componentes da ACP; B) Valores de correlação 

das variáveis. Legenda: 1-Jul/2012, 2- Ago/2012, 3- Set/2012, 4-Out/2012, 5-Nov/2012, 6-Dez/2012, 

7- Jan/2013, 8- Fev/2013, 9-Mar/2013, 10-Abr/2013, 11- Maio/2013, 12-Jun/2013, 13-Jul/2013, 

14- Ago/2013, 15- Set/2013, 16-Out/2013, 17-Nov/2013, 18-Dez/2013, 21-Mar/2014, 22-Abr/2014, 23- 

Maio/2014, 24-Jun/2014
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Nos últimos meses do estudo foram constatados os maiores valores de nutrientes na água, 

mas também os menores valores de riqueza de espécies. Steffen et al (2014), estudando as relações 

entre as macrófitas aquáticas e as condições físicas e químicas de ambientes lóticos do noroeste 

da Alemanha, constataram que a correnteza foi a principal força estruturante das assembleias 

desses vegetais em rios e riachos, enquanto a influência das características químicas da água 

foi menos perceptível sobre a estruturação das assembleias de macrófitas aquáticas. Bourke 

(2020) salienta que a hidrologia é o principal fator que controla a diversidade biológica e as 

interações ecológicas em poças temporárias, tanto em escala anual (sazonal) quando em esca-

la temporal de décadas. Na escala temporal mais curta (sazonal) os períodos de seca e chuva 
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CONSIDERAÇÕES FINAIS

O presente estudo revelou o predomínio de espécies anfíbias, principalmente H. seubertiana, 

nas poças temporárias analisadas. Estudos desenvolvidos em ambientes perenes e temporá-

rios do semiárido também constataram o predomínio dessa forma biológica (SANTOS et al., 

2009; HENRY-SILVA et al., 2010; LIMA et al., 2011; ARAÚJO et al., 2012; CAMPELO, 2013). 

Pode-se constatar que as variações no nível da água, especialmente os eventos de cheia e seca, 

foram importantes para a estruturação das assembleias de macrófitas aquáticas, sendo que as 

características químicas da água tiveram papel secundário.
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18
DENSIDADE DO GASTRÓPODE INVASOR Melanoides 

tuberculata ASSOCIADO ÀS MACRÓFITAS AQUÁTI-

CAS Egeria densa E Chara indica EM RESERVATÓRIO 

DO SEMIÁRIDO BRASILEIRO

Eudilena Laurindo de Medeiros 

Gustavo Henrique Gonzaga da Silva

INTRODUÇÃO

A invasão biológica ocorre quando espécies introduzidas em um novo ambiente, as chama-

das espécies invasoras, possuem elevado potencial adaptativo e sucesso no processo de estabe-

lecimento em novos habitats (VERMEIJ, 1996; REDDY, 2008; MARK, 2009; GALLARDO 

et al., 2016). As espécies invasoras podem alcançar elevadas densidades, ocasionando perturba-

ções, tais como, a redução do número de indivíduos das populações nativas, alterações no fun-

cionamento dos ecossistemas e perda de biodiversidade local (PHILLIPS et al., 2010, LADD; 

ROGOWSKI, 2012; BELLARD et al., 2016; CARVALHO et al., 2020). Além disso, as espécies 

invasoras aquáticas podem ocasionar danos econômicos, quando são portadoras de parasitas 
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que causam doenças em organismos cultivados, como peixes em tanques-rede, e no próprio 

ser humano (PINTO; MELO, 2010; ANDRADE et al., 2012; PATOKA et al., 2017).

Existe uma série de fatores que influenciam o aumento da densidade de espécies invaso-

ras de moluscos, tais como, rápido desenvolvimento sexual, elevada capacidade reprodutiva 

e ausência de predadores e competidores (STRAYER et al., 2006; MARK, 2009). Outros fatores 

que afetam a densidade e a distribuição dos moluscos invasores são a disponibilidade e a quan-

tidade de alimentos, bem como o tipo de sedimento (orgânico, areia, argila), tipo de substrato 

(rocha, madeira, macrófitas aquáticas) e as características físicas e químicas da água (MARK, 

2009, FERNÁNDEZ; REID, 2012). A densidade desses organismos também está relaciona-

da à complexidade de habitat, sendo que os habitats mais estruturados proporcionam refúgios 

para vários invertebrados. A complexidade de um habitat pode ocorrer pela presença de pedras, 

galhos secos de plantas, porém, o fator que mais influência é a presença de macrófitas aquáti-

cas (THOMAZ; CUNHA, 2010; FERNÁNDEZ; REID, 2012).

Devido às altas taxas de produção de biomassa, especialmente em ambientes tropicais, 

as macrófitas são importantes fontes de recurso alimentar para os organismos aquáticos, for-

necendo alimento, substrato e abrigo para moluscos herbívoros e detritívoros e demais macro-

invertebrados (CAMARGO et al., 2003; THOMAZ; CUNHA, 2010, FERNÁNDEZ; REID, 

2012). ARAKI et al, 2018; SHIMABUKURO; HENRY, 2018. Os bancos de macrófitas aquá-

ticas, ao se expandirem pelo ambiente aquático, contribuem para o aumento da densidade e da 

abundância de moluscos, tais como o bivalve M. tuberculata (SANTOS et al., 2009; ZAABAR 

et al., 2017). Essa espécie é de origem afro-asiático, de água doce, partenogenético e com hábito 

alimentar constituído de algas perifíticas, matéria orgânica em decomposição e bactérias depo-

sitadas sobre o sedimento (DUDGEON, 1986, POINTIER, et al., 1991). Caracterizado por ser 

um molusco r estrategista, com grande longevidade, reprodução por partenogênese, altas taxas 

de natalidade, crescimento rápido e baixa mortalidade (SAMADI et al., 1999; SHUHAIMI-

OTHMAN et al., 2012). Devido a essas características, a espécie consegue manter altas densi-

dades populacionais por longos períodos de tempo.

Indivíduos de M. tuberculata podem ser hospedeiros intermediários do C. formosanus, 

popularmente conhecido como “trematoda de brânquias”, que usam os peixes como hospedeiros 

definitivos. Estes peixes ao serem infectados produzem respostas inflamatórias em suas brân-

quias, afetando diretamente a saúde do animal e, eventualmente, sua morte (ANDRADE et al., 

2012.). M. tuberculata também pode transmitir parasitas para os seres humanos, pelo fato de ser 

o hospedeiro intermediário do patógeno causador da esquistossomose (FERNANDEZ et al., 

2014). Recentemente, descobriu-se que uma nova espécie de parasita (Gigantobilharzia mela-

noidis) utiliza esse molusco como hospedeiro intermediário, tendo como hospedeiro definitivo 

as aves que, ao serem consumidas pelo ser humano, podem causar doenças (SCHUSTER, 2014).
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A proliferação de M. tuberculata também pode afetar a fauna nativa no ambiente em que 

se estabelece. Pointier et al. (1991) verificaram que a invasão do M tuberculata teve como con-

sequência o desaparecimento de Biomphalaria glabrata e a diminuição de Biomphalaria stra-

minea, espécies nativas da região onde ocorreu a invasão, configurando um problema de perda 

da biodiversidade. Nesse contexto, o presente capítulo teve como objetivo verificar a influên-

cia da macrófita aquática Egeria densa e macroalga Chara indica sobre a densidade do molusco 

invasor M. tuberculata e se a estrutura de habitat interfere na densidade deste molusco invasor.

MATERIAL E MÉTODOS

O trabalho foi realizado no reservatório de Santa Cruz, localizado da bacia do rio Apodi-

Mossoró, no semiárido brasileiro (5º46’02,26’’S e 37º47’53,36’’W). Dados de precipitação 

do período avaliado foram obtidos através da ANA–Agência Nacional de Águas. Foram rea-

lizadas duas coletas, sendo uma em setembro de 2013 e outra em abril de 2014. Para avaliação 

dos efeitos das macrófitas sobre a densidade do molusco M. tuberculata (Figura 1), foram fei-

tas coletas em quadruplicatas, em bancos das macrófitas submersas E. densa e C. indica (Figura 

2), além de coletas em uma área que não possuía as espécies vegetais.

Figura 1 – Indivíduos do molusco Melanoides tuberculata

Foto: Eudilena L. Medeiros (2013).
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Figura 2 – Bancos das macrófitas aquáticas Egeria densa (A) e Chara indica (B) no reservatório 

de Santa Cruz do Apodi – RN.

Fotos: Eudilena L. Medeiros (2013).

As amostragens da macrófita E. densa e da macroalga C. indica foram feitas com um coletor 

circular de 15,7 cm de diâmetro e 12 cm de altura. Para realizar a remoção do molusco gastrópode 

M. tuberculata, o material vegetal foi lavado em peneiras de 2 mm de malha. Após a separação 

dos moluscos, foi realizada a contagem dos indivíduos vivos de M. tuberculata. As variáveis 

físicas e químicas da água temperatura, condutividade elétrica, oxigênio dissolvido e pH foram 

aferidas por um multisensor de variáveis limnológicas. Amostras de água dos locais de coleta 

foram obtidas para determinação em laboratório do fósforo total (GOLTERMAN et al., 1978) 

e Nitrogênio total (KOROLEFF, 1976).

Para a determinação da complexidade de habitat, foram coletados quatro fragmentos de 20 

cm de comprimento da E. densa e quatro fragmento de 20 cm de comprimento da C. indica. 

Em laboratório, os fragmentos foram colocados em aquários de (10x10x20 cm) preenchidos 

com água; em seguida foram fotografados os quatro lados do aquário, cobrindo todas as suas 

áreas laterais, tendo sido essas imagens transferidas para o programa Gimp e transformadas 

em preto e branco. Por fim, as imagens foram transferidas para Programa Fractop (JELINEK, 

CORNFORTH; WEYMOUTH, 2003), onde o método de contagem de caixa, grade limite 

Método, (SUGIHARA; MAY, 1990) foi usado para estimar a dimensão fractal (D).

Para avaliar as diferenças significativas das densidades do molusco nos bancos de E. densa, 

C. indica e áreas sem macrófitas ou macroalgas, utilizou-se o teste não paramétrico de Kruskall-

Wallis e, a posteriori, o Student-Newman-Keuls, quando encontradas diferenças significativas. 

Para avaliar a diferença significativa da dimensão fractal entre a E. densa e C. indica, aplicou-

-se o teste t, após atendidos os pressupostos de normalidade e homogeneidade da variância, 



275

segundo os testes de Shapiro-Wilk e Bartlett, respectivamente. A Análise dos Componentes 

Principais (ACP) foi aplicada no intuito de ordenar os pontos de amostragem, a partir da matriz 

de correlação das variáveis físicas e químicas. O teste não paramétrico de Wilcoxon foi aplica-

do para avaliar a diferença da densidade do M. tuberculata entre os meses de coleta, após não 

atendimento dos pressupostos de normalidade e homocedasticidade. Todos os testes estatís-

ticos foram realizados sob uma probabilidade de 5%.

RESULTADOS E DISCUSSÃO

A análise de componentes principais (ACP), para as variáveis ambientais nos dois perío-

dos do ano analisados, resumiu 70,6% da variabilidade total dos dados limnológicos em seus 

dois primeiros eixos, sendo que o primeiro eixo explicou 41,7% da variância total encontra-

da e o segundo eixo explicou 28,9%. As variáveis mais importantes para a ordenação dos pon-

tos de coleta no eixo um foram: temperatura, condutividade, nitrogênio total e clorofila. Para o 

eixo dois, as variáveis mais importantes foram, pH, oxigênio dissolvido e fósforo total. As cor-

relações das variáveis com os eixos obedeceram ao valor de |0,6|

A ACP mostrou que não houve distinção entre períodos seco e chuvoso (Figura 3). Os valores 

de temperatura e clorofila mais elevados foram constatados na região do reservatório sem macró-

fitas. Já os maiores valores de condutividade elétrica e nitrogênio total foram encontrados 

nas regiões com a presença das macrófitas C. indica e E. densa. Com relação ao oxigênio dissol-

vido, os maiores valores foram observados nas regiões com a presença de C. indica. As maiores 

densidades do M. tuberculata no estudo, ocorreram em regiões com maiores valores de oxigê-

nio dissolvido, provavelmente pelo fato de o molusco invasor necessitar de águas bem oxigena-

das para sua respiração. De fato, estudo desenvolvido por Sá et al. (2013) mostraram que espé-

cies de prosobrânquios dependem de águas relativamente bem oxigenadas para sobreviverem.

No mês de setembro de 2013 a maior densidade média do molusco M. tuberculata foi encon-

trada no banco de C. indica (9729,6 ind.m-²). No banco de E. densa, a densidade média foi de 

2279 ind.m-². A menor densidade média foi encontrada na área sem ambas as espécies de macró-

fitas (456 ind.m-²). A densidade do M. tuberculata foi significativamente superior no banco 

de C. indica. Já as densidades desse bivalve no banco de E. densa e no local sem macrófitas foram 

semelhantes (Figura 4A). Já no mês de abril de 2014, a densidade do M. tuberculata no banco 

da C. indica (8892 ind.m-²), não diferiu significativamente da densidade encontrada no banco 

da E. densa (7971 ind.m-²), porém, ambas as densidades foram significativamente superiores 

à densidade no local sem macrófitas (2214 ind.m-²) (Figura 4B).
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Figura 4 – Densidade média e desvio padrão de M. tuberculata nos bancos de C. indica e E. densa e em 

locais sem macrófitas aquáticas. A: setembro-2013; B: abril-2014. Letras distintas representam 

diferenças significativas entre os tratamentos, segundo o teste não paramétrico de Kruskall-Wallis

 

p = 0,0073 p = 0,007 

Figura 3 – Análise dos Componentes Principais com os valores das variáveis limnológicas nos dois 

períodos de coleta. Eg1: Região com E. densa; Ch1: Região com C. indica; SM1- Região sem macrófitas 

e macroalgas em setembro de2013. Eg2: Região com E. densa; Ch2: Região com C. indica; SM2- Região 

sem macrófitas aquáticas em abril de 2014. Temp.: Temperatura da água; Cond: Condutividade elétrica; 

OD: oxigênio dissolvido; PT: fósforo total; NT: nitrogênio total; Clor: clorofila a.

     

 

  Eixo 1 Eixo 2 
Temp. 0,853180 0,291775 
pH 0,426589 0,793838 
Cond -0,628842 -0,144181 
O.D -0,324879 -0,663666 
P.T -0,333259 0,741878 
N.T -0,863125 0,390354 
Clor 0,807630 -0,383462 
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No banco de C. indica, não existiu diferença significativa na densidade média do molusco 

M. tuberculata nos períodos de coleta. Com relação ao banco de E. densa, no mês de abril de 2014, 

a densidade média foi significativamente superior à densidade média no mês de setembro 

de 2013. Na região sem macrófitas, a densidade média no mês de abril de 2014 foi significativa-

mente superior à densidade no mês de setembro de 2013 (Figura 5).

Figura 5 – Densidade média e desvio padrão do M. tuberculata, nos pontos de coleta em diferen-

tes épocas do ano. A: Banco de C. indica; B: Banco de E. densa; C: Sem macrófitas). As diferentes 

letras mostram as diferenças significativas através da análise não paramétrica dos tratamentos 

entre os dois meses estudados (setembro/2013 e abril/2014), através do teste de não paramétrico 

de Wilcoxon
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O valor médio da dimensão fractal foi significativamente inferior para C. indica (1,63), mos-

trando que esta espécie possuiu menor complexidade de habitat quando comparada com E. densa 

(1,81) (Figura 6). Evidenciou-se que o M. tuberculata preferiu regiões que possuíam os vege-

tais aquáticos, sendo que maiores densidades ocorreram nas regiões com C. indica. As macró-

fitas aquáticas são importantes por servirem como substrato para o crescimento do perifíton, 

que é a principal fonte alimentar do molusco gastrópode. além disso, as macrófitas servem 

como abrigo contra predadores (MORMUL et al., 2010). As macrófitas tendem a aumentar 

a diversidade da fauna bentônica, pois, apresentam maior disponibilidade e variedade de ali-

mentos e proporcionam uma maior gama de micro-habitats. A diferença na estrutura das espé-

cies de macrófitas tem papel determinante na comunidade de invertebrados aquáticos asso-

ciados (THOMAZ e CUNHA, 2010). O fato de M. tuberculata possuir maiores densidades 

quando associada aos bancos de C. indica e E. densa, pode ser devido a disponibilidade de ali-

mento, visto que este molusco se alimenta de algas epífitas que ficam aderidas as estruturas des-

tas macrófitas e também porque os bancos de ambas as espécies vegetais podem proporcional 

abrigo contra predação, visto que várias espécies de peixes se alimentam de moluscos no reser-

vatório de Santa Cruz (OLIVEIRA et al., 2018).

Figura 6. Valores médios e desvio padrão da dimensão fractal encontrado da C. indica e na E. densa, 

as diferentes letras mostram a diferença significativa da dimensão fractal entre a macrófita e a 

macroalga, através do teste t.
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CONSIDERAÇÕES FINAIS

Concluímos que na presença dos bancos de C. indica e E. densa, as densidades do molusco inva-

sor M. tuberculata foram mais elevadas se comparadas com áreas sem a ocorrência de ambas 

as espécies vegetais. A heterogeneidade de habitat proporcionada por essas macrófitas aquá-

ticas submersas, a proteção contra a predação de peixes e a maior disponibilidade de alimen-

to para esta espécie de molusco, tais como, detritos e perifiton que ficam aderidos nas estrutu-

ras vegetais, podem ter favorecido no aumento da densidade desse gastrópode no reservatório 

de Santa Cruz- RN.
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COMPOSIÇÃO E ESTRUTURA DAS  

ASSEMBLEIAS DE PEIXES NOS  

RESERVATÓRIOS DE SANTA  

CRUZ E UMARI

Danielle Peretti 

José Luís Costa Novaes 

Darlan Dantas Alves de Araújo 

Jonatta Fernandes Oliveira 

Rodrigo Silva da Costa

INTRODUÇÃO

A região semiárida brasileira compreende 7% do território nacional, inclui o norte do estado 

de Mina Gerais e 70% do Nordeste Brasileiro (LEAL et al., 2003). O clima semiárido é carac-

terizado por altas temperaturas e baixa pluviosidade (250-750mm), que são distribuídas 

de forma irregular pela região, com instabilidade anual e interanual, que, associadas às altas 

taxas de evaporação superficial, provocam a intermitência dos ecossistemas lóticos dessa região 
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(MALTICHIK, 1999). Tais características formataram uma política nacional de segurança 

hídrica regional, baseada na acumulação de água nos períodos favoráveis, a partir da constru-

ção de barragens e açudes (PAIVA et al., 1994).

As construções de reservatórios resultaram em benefícios humanos, como a facilidade 

na obtenção de água, tanto para consumo, quanto para atividades agrícolas, a partir de pro-

cessos de irrigação, instalação de pequenos empreendimentos industriais, cultivo de orga-

nismos aquáticos pela aquicultura e estabelecimento de uma atividade pesqueira continental 

fundamentada e direcionada à subsistência e ao comércio local/regional. Entretanto, a cons-

trução dos reservatórios resultou também em alterações ambientais. Dentre as modificações 

causadas estão a perda de biodiversidade, alteração na conectividade espacial (PETRY et al., 

2003), degradação da qualidade da água e a modificação de processos ecológicos e biológicos, 

como a reprodução e o recrutamento de espécies com diferentes padrões de história de vida 

(AGOSTINHO et al., 2015).

Embora o semiárido tenha uma alta densidade de reservatórios para abastecimento (ANA, 

2006), estudos sobre diversidade, estrutura das assembleias e biologia de peixes nesses ecossis-

temas ainda são fragmentados, escassos e recentes (TEXEIRA; GURGEL, 2005; MARINHO 

et al., 2006; MONTENEGRO et al., 2012). Essa falta de conhecimento dos reservatórios 

do semiárido, em especial no Nordeste, contrasta com o conhecimento sobre os reservató-

rios de outras regiões do Brasil, especialmente as regiões Sul e Sudeste, onde muitos estudos 

têm sido realizados e os padrões de diversidade, abundância e biologia da ictiofauna são bem 

conhecidos (CARVALHO et al., 1998; AGOSTINHO et al., 1999; ARAÚJO; SANTOS, 2001; 

OLIVEIRA et al., 2004; HOFFMANN, et al., 2005; BRITO; CARVALHO, 2006; SILVA et al., 

2006; SMITH; PETRERE JUNIOR, 2008; TERRA et al., 2010).

Assim, considerando a escassez de estudos sobre a fauna de peixes em reservatórios do semiá-

rido e a importância dos reservatórios de Santa Cruz e Umari, os maiores reservatórios da bacia 

hidrográfica do rio Apodi-Mossoró, para o abastecimento humano, bem como para a econo-

mia local através de atividades como pesca artesanal, tilapicultura e lazer, o presente trabalho 

teve os seguintes objetivos: i) conhecer a composição, abundância e alguns aspectos das estru-

turas da fauna de peixes; ii) verificar se a estrutura da fauna de peixes nos reservatórios estu-

dados no semiárido apresentam semelhanças com os reservatórios de outras regiões.

MATERIAL E MÉTODOS

As coletas foram realizadas trimestralmente em dois reservatórios do semiárido potiguar, entre 

os anos de 2013 e 2014, sendo amostrados oito pontos no reservatório de Santa Cruz, no muni-

cípio de Apodi, e cinco pontos no reservatório de Umari, no município de Upanema (Tabela 1).
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Tabela 1 – Coordenadas geográficas dos pontos de coleta nos reservatórios de Santa Cruz e Umari

Pontos de Coleta Santa Cruz Umari

Ponto 1 05°45’07,4”S/037°48’45,8”W 05°42’05,5”S/037°15’04,3”W

Ponto 2 05°45’32,9”S/037°49’51,3”W 05°42’26,3”S/037°13’29,6”W

Ponto 3 05°47’47,8”S/037°49’34,3”W 05°42’12,6”S/037°15’47,6”W

Ponto 4 05°48’28”S/037°48’32,7”W 05°44’42,5”S/037°14’25,0”W

Ponto 5 05°48’38,1”S/037°50’38,8”W 05°46’52,6”S/037°14’50,9”W

Ponto 6 05°50’32,7”S/037°52’22,6”W

Ponto 7 05°49’12,7”S/037°52’51,0”W

Ponto 8 05°50’29,5”S/037°54’06,3”W

Para a captura dos peixes foram utilizadas redes de espera com malhas de 12; 15; 20; 25; 

30; 35; 40; 45; 50; 60 e 70 mm (entre nós adjacentes). Os aparatos de pesca foram instalados 

às 17h00min e retirados as 05h00min, sendo realizadas despescas às 21h00min. Os exemplares 

capturados foram colocados em sacos plásticos devidamente identificados com os pontos de cole-

tas, horário e aparato de captura e levados imediatamente para os procedimentos de identifica-

ção e biometria em laboratório. Em laboratório, o material foi triado e identificado até o nível 

taxonômico de espécie, por meio de literatura especializada (ROSA et al., 2003). Após identifi-

cação taxonômica, os exemplares foram submetidos à análise biométrica, obtendo-se os dados 

de comprimento total (Ct) e padrão (Cp), em centímetros, e peso total (Pt), em gramas.

Para a análise do conteúdo alimentar, os exemplares foram seccionados na região abdo-

minal, eviscerados, e foi retirado o estômago. Para as espécies da família Loricariidae foi reti-

rado o intestino. Após a remoção, as estruturas foram fixadas em formol a 10% e transferidas 

para conservação em álcool a 70%, e isso após 15 dias. Para análise dos dados de composição 

e estrutura da ictiofauna, foram considerados o número e o peso dos exemplares capturados.

Em relação à residência das espécies, foi utilizado o método de frequência de ocorrência 

(DAJOZ, 1973) para cada área estudada:

c = (ci/C) * 100

onde:

c – valor da frequência das espécies;

ci – número de coletas com as espécies;

C – Número total de coletas.

As espécies que apresentaram c ≥ 50% foram consideradas constantes, 25% ≤ c < 50%, 

acessórias e com c < 25% ocasionais.
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RESULTADOS E DISCUSSÃO

Foram amostrados 6502 peixes durante as coletas, sendo 3686 capturados no reservatório de Santa 

Cruz e 2816 no reservatório de Umari. No reservatório de Santa Cruz, as maiores abundâncias 

numéricas foram registradas em agosto de 2013 (831 indivíduos) e em novembro de 2014 (604 

indivíduos). No reservatório de Umari, as maiores abundâncias de indivíduos foram registra-

das em fevereiro de 2014 (1935 indivíduos) e em agosto de 2013 (346 indivíduos) (Figura 1).

Figura 1 – Número de indivíduos capturados por coleta nos reservatórios de Santa Cruz (em azul) 

e Umari (em vermelho), Rio Grande do Norte

Nos reservatórios de Santa Cruz e Umari, o peso total dos indivíduos capturados foi de 

262.619,39g e 106.408,09g, respectivamente, totalizando 369.027,48kg. No reservatório de Santa 

Cruz, uma tendência de redução de biomassa foi observada de 2013 para 2014, sendo a maior 

biomassa registrada em fevereiro de 2013 (43.794,56g) e a menor em agosto de 2014 (17.158,77g). 

O reservatório de Umari apresentou uma tendência de aumento da biomassa nos meses de chuva 

(fevereiro e maio) e uma redução nos meses de seca (agosto e novembro), sendo a maior bio-

massa registrada em fevereiro de 2014 (26.276,1g) e a menor biomassa registrada em agosto 

de 2014 (3.622,83g) (Figura 2).
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Figura 2 – Peso total dos indivíduos capturados nos reservatórios de Santa Cruz (em azul) e Umari 

(em vermelho), Rio Grande do Norte

Os 6.502 indivíduos coletados estão distribuídos em três ordens: (Characiformes, 

Siluriformes e Perciformes), 10 famílias: (Characidae, Anostomidae, Curimatidae, 

Prochilodontidae, Erytrinidae, Auchenipteridae, Heptapteridae, Loricariidae, Sciaenidae 

e Cichlidae) e em 20 espécies, sendo que, 19 espécies foram registradas no reservatório de Santa 

Cruz e 15 no reservatório de Umari. Quatro espécies introduzidas foram registradas nos dois 

reservatórios (Tabela 2 e Figura 3).

Tabela 2 – Espécies capturadas nos reservatórios de Santa Cruz e Umari, Rio Grande do Norte. S. C. 

n° = número de indivíduos capturados no reservatório de Santa Cruz; Um. n° = número de indiví-

duos capturados no reservatório de Umari. *–espécies introduzidas

Grupo taxonômico Nome Popular S. C. n° Um. n°

CHARACIFORMES

Characidae

Triportheus signatus (Garman, 1890) Sardinha 509 74

Astyanax bimaculatus (Linnaeus, 1758) Piaba 384 260

Astyanax fasciatus (Cuvier, 1819) Piaba 52 0

Moenkhausia costae (Steindachner, 1907) Piaba 73 0

Moenkhausia dichroura (Kner, 1858) Piaba 938 1915

http://research.calacademy.org/research/ichthyology/catalog/fishcatget.asp?tbl=genus&genid=5108
http://research.calacademy.org/research/ichthyology/catalog/fishcatget.asp?tbl=species&spid=29190
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Grupo taxonômico Nome Popular S. C. n° Um. n°

Anostomidae

Leporinus piau Fowler, 1941 Piau três pintas 166 54

Leporinus taeniatus Lütken, 1875 Piau 10 0

Curimatidae

Curimatella lepidura (Eigenmann & 

Eigenmann, 1889)

Saguiru

343 2

Steindachnerina notonota (Miranda Ribeiro, 

1937)

Saguiru

3 0

Prochilodontidae

Prochilodus brevis Steindachner, 1875 Curimatã 55 34

Erytrinidae

Hoplias gr. malabaricus (Bloch, 1794) Traíra 184 41

SILURIFORMES

Auchenipteridae

Trachelyopterus galeatus (Linnaeus, 1766) Cangati 209 260

Heptapteridae

Pimelodella dorseyi Fowler, 1941 Mandizinho 0 1

Loricariidae

Hypostomus pusarum (Starks, 1913) Cascudo 333 23

Loricariichthys derbyi Fowler, 1915 Cascudo/Chinelo 12 0

PERCIFORMES

Sciaenidae

*Plagioscion squamosissimus  

(Heckel, 1840).

Pescada/Corvina

343 74

Cichlidae

*Oreochromis niloticus (Linnaeus 1758) Tilápia 15 9

*Cichla monoculus Agassiz, 1831 Tucunaré 61 57

*Astronotus ocellatus (Agassiz, 1831) Apaiari/Oscar 2 1

Crenicichla menezesi Ploeg, 1991 Jacundá 41 11

TOTAL 18 espécies 1998 740
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Figura 3 – Peixes capturados nos reservatórios de Santa Cruz e Umari, bacia hidrográfica do rio 

Apodi-Mossoró: (A) Triportheus signatus, (B) Plagioscion squamossisimus (introduzida), (C) 

Leporinus piau, (D) Cichla monoculus (introduzida), (E) Loricariichthys derbyi, (F) Hoplias gr. 

malabaricus, (G) Prochilodus brevis, (H) Hypostomus pusarum, (I) Crenicichla menezesi, (J) 

Moenkhausia dichroura, (L) Oreochromis niloticus (introduzida) e (M) Astronotus ocellatus

Fotos: José Luís Costa Novaes (2013).

Em relação à residência das espécies em Santa Cruz, as espécies constantes nas cole-

tas foram: A. bimaculatus, C. monoculus, C. menezesi, C. lepidura, H. gr. malabaricus, H. pusa-

rum, L. piau, M. costae, O. niloticus, P. brevis, P. squamosissimus, T. galeatus e T. signatus. Já as 
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espécies acessórias foram: A. fasciatus L. taeniatus, L. derbyi, O. niloticus. Com menor ocorrên-

cia S. notonota A. ocellatus, sendo considerada espécie ocasional (Figura 4). Para o reservató-

rio de Umari não foram capturadas as espécies A. fasciatus, L. taeniatus, L. derbyi e M. costae. 

As espécies constantes foram A. bimaculatus, C. monoculus, H. gr. malabaricus, H. pusarum, L. 

piau, O. niloticus, P. brevis, P. squamosissimus, T. galeatus e T. signatus. Já as espécies acessórias 

foram C. menezesi e M. Dichroura e as espécies ocasionais foram A. ocellatus, Pimelodella dor-

seyi e C. lepidura (Figura 4).

Figura 4 – Frequência de ocorrência das espécies capturadas nos reservatórios de Santa Cruz (em 

azul) e Umari (em vermelho), Rio Grande do Norte

Considerando a distribuição espacial, as espécies mais capturadas distribuíram-se 

da seguinte forma: A. bimaculatus (pontos 1 e 5), C. lepidura (ponto 8), H. pusarum (pontos 

3, 6, 7 e 8), M. dichroura (ponto 8), T. galeatus (pontos 2 e 4) e T. signatus (ponto 8), no reser-

vatório de Santa Cruz (Tabela 03). Deve-se destacar que o ponto 8 contribuiu com a maior 

quantidade de indivíduos capturados (2.001), o que equivale a 54,29% dos exemplares captu-

rados e com o maior peso total de peixes (63.044,67g), equivalente a 24% do peso total de pei-

xes capturados no ano de 2013. Provavelmente, esses valores estejam associados à característi-

ca ambiental do ponto 8, o qual localiza-se ainda na região fluvial, sendo distinto dos demais 

pela velocidade da água, pelos aspectos do fundo, pela quantidade de habitat. No reserva-

tório de Umari, as espécies com maior número de indivíduos capturados, distribuíram-se 
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da seguinte forma: A. bimaculatus (pontos 1, 3 e 5), M. dichroura (ponto 5), ressaltando a par-

ticipação das espécies forrageiras nesse reservatório e T. galeatus (pontos 1 a 5) (Tabela 04). 

Assim como em Santa Cruz, também houve um ponto de destaque para a captura das espécies. 

Em Umari, o ponto 5 contribuiu com a maior quantidade de indivíduos capturados (1.187), 

o que equivale a 42,15% dos exemplares capturados durante o ano, e com o maior peso total 

de peixes (29.801,44 g), equivalente a 28% do peso total de peixes capturados.
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Tabela 04 -  Número de indivíduos (N) e peso total (PT) das espécies capturadas no reservatório 

de Umari, de acordo com os pontos de coleta.

Ponto 1 Ponto 2 Ponto 3 Ponto 4 Ponto 5

N PT N PT N PT N PT N PT

Astronotus 

ocellatus

1 310,95

Astyanax 

bimaculatus

57 350,82 12 42,2 38 210,98 36 283,01 117 756,2

Cichla 

monoculus

14 2109,2 6 1.179,88 10 897,62 12 1.062,15 15 2.206,27

Crenicichla 

menesezi

3 297,97 2 136,63 1 7,86 5 350,86

Curimatella 

lepidura

2 8,58

Hoplias gr. 

malabaricus

6 2904,51 12 5.221,48 3 983,87 7 3.742,89 13 5.021,96

Hypostomus cf. 

papariae

6 1084,36 2 373,21 2 168,39 2 25,51 11 840,00

Leporinus piau 13 2039,98 4 893,92 10 1.552,09 16 3.977,91 11 1.838,42

Moenkausia 

dichroura

93 494,98 101 538,88 838 4.572,98 883 4.602,82

Oreochromis 

niloticus

2 121,01 5 3.195,03 2 1.351,98

Pimelodella sp. 1 17,08

Plagioscion 

squamosissi-

mus

5 603,16 5 308,90 39 597,71 4 150,64 21 1.630,71

Prochilodus 

brevis

4 1.230,61 4 1.591,96 10 1.727,03 6 2.116,34 10 3.173,01

Trachelyopterus 

galeatus

41 5.533,5 64 8.263,06 33 4.899,29 53 6.251,6 69 7.591,18

Triportheus 

signatus

9 579,27 1 78,00 18 316,17 14 1084,6 32 1.790,01

Total 252 1.7059,98 113 1.8250,58 271 15.223,69 993 24.955,5 1187 29.801,44
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O resultado da composição da ictiofauna dos reservatórios de Santa Cruz e Umari seguiu 

o padrão dos reservatórios brasileiros e de outros países, que é formado por uma combinação 

das espécies presentes no rio antes do represamento e por espécies introduzidas (FERNANDO; 

HOLČIK, 1991; AGOSTINHO et al., 2007). Das espécies nativas registradas nesse estudo, 

quatorze espécies possuem registro na bacia hidrográfica do rio Apodi-Mossoró (GAVILAN-

LEANDRO, 2003) ou já foram registradas em outros rios da bacia hidrográfica Atlântico 

Nordeste Oriental, onde está inserida a bacia hidrográfica do Apodi-Mossoró (ROSA et al., 

2003). Dessa forma, é muito provável que essas espécies ocorressem nos rios Apodi-Mossoró 

e do Carmo, no trecho onde foram formados os reservatórios. Algumas espécies foram ampla-

mente introduzidas na região Nordeste do Brasil a partir da década de 1950, em reservató-

rios públicos, pelo Departamento Nacional de Obras Contra as Secas (DNOCS), com objeti-

vo de incrementar a produção pesqueira, bem como em pequenos açudes particulares e, entre 

essas espécies, estão P. squamosissimus, C. monoculus e O. niloticus, (FONTENELE; PEIXOTO, 

1978; GURGEL; OLIVEIRA, 1987; LEÃO et al., 2011). Por se tratarem de reservatórios recentes 

e, pelo amplo conhecimento dos danos que espécies introduzidas causam ao ambiente, é pro-

vável que essas espécies tenham invadido os reservatórios através de escapes e ou inundações 

de pequenos açudes particulares durante o enchimento dos reservatórios, uma vez que não exis-

tem registros de introdução dessas espécies nesses reservatórios. A expansão da atividade de pis-

cicultura em tanques-rede no reservatório, e os eventuais escapes de indivíduos durante todas 

as etapas de manejo dessa atividade, faz de O.niloticus um potencial invasor para esses ecossis-

temas, podendo causar diversos efeitos negativos nos reservatórios (ATTAYDE et al. 2007).

Estudos em reservatórios apontam que algumas espécies da família Characidae são abun-

dantes em reservatórios, especialmente nos anos subsequentes à sua formação (AGOSTINHO 

et al., 1999). M. dichroura foi o Characidae mais abundante, espécie de pequeno porte, de alta fle-

xibilidade alimentar, consumindo principalmente insetos aquáticos e terrestres (HAHN; FUGI, 

2007) e com capacidade de completar o seu ciclo de vida em ambientes lênticos (CASIMIRO 

et al. 2011), sendo essas características as que provavelmente favoreceram a elevada abundân-

cia da espécie. As outras espécies de Characidae, M. costae, A. bimaculatus e A. fasciatus tive-

ram abundância moderada.

Os reservatórios podem ser espacialmente separados em três diferentes compartimen-

tos–fluvial, transição e lacustre–que possuem diferentes características limnológicas e podem 

influenciar na distribuição espacial dos peixes nos reservatórios (AGOSTINHO et al., 1999). 

Pouco se sabe sobre a dinâmica limnológica e sobre a compartimentação espacial dos reservató-

rios do nordeste brasileiro, que são formados, principalmente, por rios intermitentes. Portanto, 

estudos nesse campo serão importantes para ajudar a entender a estrutura espacial das assem-

bleias de peixes em reservatórios do semiárido. Os resultados desse estudo mostraram que os 
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pontos localizados mais a montante dos reservatórios, ponto 8 no reservatório de Santa Cruz e 

ponto 5 no reservatório de Umari, foram os pontos com maior riqueza de espécies, bem como 

de maior captura de indivíduos e foram semelhantes aos resultados observados em diversos 

estudos realizados em reservatórios brasileiros (BRITTO; CARVALHO, 2006; PETESSE 

et al., 2007; TERRA et al., 2010; SCHORK; ZANIBONI-FILHO, 2018).

CONSIDERAÇÕES FINAIS

Concluímos que os reservatórios de Santa Cruz e Umari apresentaram composição e estrutura 

da assembleia de peixes semelhantes, com presença de espécies nativas e espécies introduzidas, 

bem como uma maior ocorrência de espécies e indivíduos na área mais a montante dos reser-

vatórios. Esse padrão, observado nos dois reservatórios estudados, foi similar com os resulta-

dos observados em outros reservatórios brasileiros. É importante salientar, que estudos sobre 

ecologia de peixes nos reservatórios do semiárido brasileiro ainda são incipientes, quando com-

parados com estudos de outras regiões, principalmente, Sul e Sudeste do país. Assim, é neces-

sária a continuidade dos estudos, para construção de um conhecimento sólido, que possibili-

te a elaboração de planos de manejo e conservação eficientes.
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CARACTERIZAÇÃO DO CONFLITO  

SOCIOAMBIENTAL ENVOLVENDO  

A PRODUÇÃO DE SAL NO ESTUÁRIO  

DO RIO APODI-MOSSORÓ

Rogério Taygra Vasconcelos Fernandes 

Aruza Rayana Morais Pinto 

Diógenes Félix da Silva Costa 

Jônnata Fernandes de Oliveira 

Gabriela Nogueira Cunha 

José Luís Costa Novaes

INTRODUÇÃO

Os conflitos socioambientais são entendidos, tradicionalmente, como desentendimentos ou dis-

putas pelo uso ou pela exploração dos recursos naturais, decorrentes do choque de interesses 

entre o desenvolvimento socioeconômico e a proteção ambiental. A existência desses conflitos 

demonstra que diferentes setores da sociedade, com visões diversificadas, estão se contrapondo 
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por buscarem a satisfação de suas necessidades (PINTO et al., 2014). No estuário do rio Apodi-

Mossoró, litoral do estado do Rio Grande do Norte, há uma típica situação de conflito envolven-

do um importante setor econômico e um dos mais produtivos ecossistemas costeiros. Embora, 

à primeira vista, o tema pareça uma questão local, um estudo mais detalhado do problema apre-

senta-nos uma situação de importância nacional, pois envolve a maior área produtora de sal 

do país, responsável por mais de 50% da produção brasileira, e os manguezais, ecossistemas 

essenciais para manutenção da biodiversidade costeira e protegidos por força de lei.

O manguezal é um ecossistema que ocorre em regiões costeiras abrigadas como estuá-

rios, baías e lagunas, e apresenta condições propícias para alimentação, proteção e reprodu-

ção para muitas espécies animais, uma vegetação única, sendo considerado importante trans-

formador de nutrientes em matéria orgânica e gerador de bens e serviços (SILVA et al., 2005). 

É também reconhecido por sua relevância ecológica, socioeconômica e por participar da dinâmi-

ca geoambiental nos ambientes litorâneos, cuja evolução depende dos fluxos de matéria e ener-

gia, associados aos processos hidrodinâmicos derivados das oscilações de marés, vinculando 

trocas proporcionadas pela interação e interdependência entre os componentes do manguezal 

e de ecossistemas adjacentes (HADLICH et al., 2009).

Por sua vez, a atividade salineira possui indiscutível relevância econômica, social e cul-

tural para a região, desde o período da colonização portuguesa, sendo responsável pela gera-

ção de milhares de empregos diretos e indiretos e pelo recolhimento de milhões de reais anuais 

em impostos (DINIZ et al., 2015). Nesse contexto, é importante ressaltar que o estudo de confli-

tos ambientais se torna uma importante ferramenta para se tentar entender a discordância entre 

grupos sobre um determinado ponto que lhes é comum, ou pelo qual eles são concorrentes. Dessa 

forma, objetivou-se abordar os principais aspectos que envolvem a produção de sal no estuário 

do rio Apodi-Mossoró, baseados nos fatores socioeconômicos, na legislação nacional vigen-

te, bem como propor medidas para atenuação do conflito e para a conservação do ecossistema.

O CENÁRIO DO CONFLITO

O estuário do rio Apodi-Mossoró, localizado no litoral norte do Brasil (4°56’18.29” S37° 

9’2.24”O), estende-se desde o município de Mossoró-RN, até a sua foz, no Oceano Atlântico, 

entre os municípios de Grossos e Areia Branca – RN. As condições climáticas dessa região, asso-

ciadas à existência de extensas planícies alagáveis com solos impermeáveis, favoreceu a forma-

ção de grandes várzeas, onde a água do mar é represada e cristaliza-se naturalmente, originando 

salinas naturais, exploradas na região desde o período da colonização brasileira (TRINDADE; 

ALBUQUERQUE, 2005; COSTA et al., 2013). Atualmente, o estuário do rio Apodi-Mossoró 

é uma das poucas regiões do país onde é tecnicamente possível e economicamente viável produzir 
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sal (DINIZ; VASCONCELOS, 2017), o que tornou a atividade salineira, e o próprio estuário, 

uma parte significativa da economia do Rio Grande do Norte, com produção anual de, apro-

ximadamente, três milhões de toneladas de sal, e 45 mil empregos gerados, direta ou indireta-

mente (SIESAL, 2016).

OS ATORES ENVOLVIDOS

O ECOSSISTEMA DE MANGUEZAL

Manguezais são ecossistemas costeiros típicos da zona entremarés de regiões tropicais e sub-

tropicais, caracterizados pela variação diária do nível da água, constituindo um ambiente 

de transição entre o ambiente aquático marinho e o continente, havendo predominância de um 

tipo específico de vegetação lenhosa conhecida popularmente como mangue (BARBIER, 2007; 

BELARMINO et al., 2014). O manguezal é um dos ambientes mais dinâmicos do planeta, 

já que, pela natureza de seus componentes, são encontrados todos os elos da cadeia alimentar 

(PEREIRA et al., 2006). Segundo Fernandes (2012), os manguezais são reconhecidos por sua 

alta produtividade biológica e por desempenhar funções ecológicas básicas e de grande rele-

vância, gerando diversos benefícios, inclusive econômicos, para o homem. De acordo com a 

Avaliação Ecossistêmica do Milênio (2005), essas benesses produzidas pelos ecossistemas 

são denominadas serviços ecológicos, ou serviços ecossistêmicos, e têm se tornado cada vez 

mais o centro da discussão sobre a gestão dos recursos naturais (ANDRADE; ROMEIRO, 

2009; SANTOS; SILVA, 2012).

Sabe-se que os manguezais prestam inúmeros serviços ecossistêmicos, sejam diretos 

ou indiretos, pois suas árvores estabilizam sedimentos entre suas raízes e troncos, aprisionan-

do poluentes, prevenindo que esses contaminem as águas costeiras adjacentes. Servem, ainda, 

de cortina-de-vento, atenuando os efeitos de tempestades nas áreas costeiras, como também 

abrandam a energia das ondas e das marés (SCHAEFFER-NOVELLI et al., 2012). Os man-

guezais atuam como importantes produtores primários do ambiente marinho, transforman-

do nutrientes minerais em matéria orgânica vegetal (fitomassa), que além de prover susten-

to para a base de teias alimentares costeiras, geram bens e serviços ecossistêmicos sem custos 

para os usuários ribeirinhos (SCHAEFFER-NOVELLI et al., 2012). Adicionalmente, os man-

guezais são componentes chave no ciclo do carbono atmosférico, sendo considerados, dentre 

as florestas tropicais, como a mais rica em carbono (DONATO et al., 2011), tanto na estrutura 

arbórea quanto no sedimento, atuando como reservatório desse elemento.

Convém acrescentar que esses ecossistemas manguezais são à base da economia de muitas 

regiões tropicais costeiras, uma vez que garantem a produção de alimento e renda para populações 
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pesqueiras e desempenham um relevante papel econômico para a sociedade como um todo 

(BARBIER, 2007; NAGELKERKEN et al., 2008; WALTERS et al., 2008; ALONGI, 2014; 

LEE et al., 2014; DUKE; SCHMITT, 2015). Wells et al. (2006) reportaram que o quilômetro 

quadrado (km2) de manguezal teve seu valor anual estimado entre 200 mil e 900 mil dólares 

americanos. Cabe ainda destacar que os manguezais também sustentam inúmeras ativida-

des extrativistas artesanais. Embora a importância desse ecossistema seja indiscutível, obser-

va-se em todo o mundo uma clara tendência de degradação dos manguezais, sendo reportada 

uma perda de 30-50% da sua área nos últimos 50 anos, o que resulta no grande risco de extin-

ção de aproximadamente 40% das espécies de animais restritas aos manguezais (Luther 

e Greenburg, 2009; Donato et al., 2011). Corroborando essa observação, Duke et al. (2007) 

afirmam que, nesse ritmo, em cem anos, os manguezais serão reduzidos a áreas tão pequenas 

que sua funcionalidade será perdida.

O Brasil possui a terceira maior área de manguezal do mundo, com aproximadamen-

te 25.000 km²; no entanto, a forte pressão antrópica, fruto principalmente da carcinicultura, 

expansão imobiliária e a extração de sal marinho, propiciou uma taxa de degradação dos man-

guezais de até 0,3% no período compreendido entre 1980 a 2005 (FERNANDES, 2012). Por sua 

vez, a degradação dos manguezais no Estado do Rio Grande do Norte oscila entre moderada 

à intensa (IDEMA, 2014), e as causas dessa degradação incluem constantes pressões decor-

rentes dos despejos industriais e domésticos sem qualquer tratamento; desmatamentos para a 

expansão urbana; expansão da atividade de carcinicultura; e, especialmente, ocupação das áreas 

de mangue pelas salinas (MEDEIROS et al., 2014).

INSTRUMENTOS DE PROTEÇÃO LEGAL  

APLICADOS AOS MANGUEZAIS

A existência de instrumentos legais de proteção aos manguezais data do período da colonização 

do Brasil. Inicialmente visto como uma fonte de lenha e de tanino (VANUCCI, 1999), exporta-

do para a Europa como matéria prima utilizada no tingimento de tecidos e para curtir o couro. 

A vegetação de mangue vermelho teve seu corte e queima proibidos pela Carta Régia de 1743 e o 

alvará com força de lei, de 1760, que punia com multa e/ou prisão qualquer pessoa que cortasse 

mangue, sem antes ter retirado sua casca para aproveitamento da substância (BRANDÃO, 2011).

Seguindo a linha cronológica, a Lei Nº 3.979/19, do período da chamada República Velha, 

tratava das condições de uso e valores de imóveis que possuíssem ou estivessem inseridos 

em áreas de manguezais, proibindo que fossem realizados apossamentos ou aterramentos 

dessas áreas. Por sua vez, o Decreto 23.793, de 1934, que instituiu o primeiro Código Florestal, 

teve como pano de fundo a expansão cafeeira no Sudeste do país, que, ao substituir as florestas 
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por plantações, dificultava o acesso e encarecia o transporte de lenha. Como solução, o decreto 

obrigava os donos de terras a manterem 25% da área dos seus imóveis com a cobertura de mata 

original (denominada quarta parte) e visava impedir os efeitos sociais e políticos causados 

pelo aumento do preço e/ou pela falta da lenha. Segundo a lei, não importava o tipo de vegeta-

ção, nem tampouco a localização dessas áreas preservadas. Na verdade, a retirada total das matas 

nativas era incentivada desde que pelo menos os 25% da reserva de lenha fossem replantados, 

não havendo preocupação de caráter ecológico, mas apenas a garantia de produção de madeira 

para lenha e carvão. Quanto ao teor preservacionista, destaca-se a criação das “florestas prote-

toras”, dentre elas os manguezais, que visam garantir a saúde de rios, lagos e áreas de risco e que 

mais tarde dariam origem ao conceito de áreas de preservação permanente (APPs).

O código florestal de 1934 só viria a ser reformulado em 1965, por meio da lei 4.771 e, tra-

zendo reais preocupações com a conservação ambiental e seus impactos sobre o bem-estar 

comum. Vem desta lei 4.771/65 o reconhecimento das florestas existentes no território nacional 

e as demais formas de vegetação natural como bens de interesse comum a todos os habitantes, 

e que ainda estabelece como sendo de preservação permanente as florestas situadas nas restin-

gas, como fixadoras de dunas ou estabilizadoras de mangues. Quarenta e sete anos após sancio-

nado o Código Florestal de 1965, foi sancionada, em 25 de maio de 2012, a Lei Federal N° 12.651, 

mais conhecida como Novo Código Florestal, que deu aos manguezais, em toda a sua exten-

são, o status de Áreas de Preservação Permanente (APP). As APP’s são definidas pela referida 

lei como área protegida, coberta ou não por vegetação nativa, com a função ambiental de pre-

servar os recursos hídricos, a paisagem, a estabilidade geológica e a biodiversidade, facilitar 

o fluxo gênico de fauna e flora, proteger o solo e assegurar o bem-estar das populações humanas.

Embora o reconhecimento dos manguezais como APP assegure legalmente a esses ecos-

sistemas proteção total contra atividades que possam resultar em sua degradação, na práti-

ca, os manguezais continuam sendo degradados por uma série de processos impactantes, des-

tacando-se a especulação imobiliária, a carcinicultura e o lançamento de poluentes (Santos 

et al., 2016). Dessa forma, evidencia-se a necessidade de medidas que conscientizem e edu-

quem a população sobre a importância desse ecossistema e aplicação de medidas mais enérgi-

cas de combate à sua degradação.

PRODUÇÃO DE SAL

A extração de sal é uma das atividades de mineração mais antigas e importantes da humanida-

de, sendo desenvolvida desde a pré-história até os dias atuais (KURLANSKY, 2010). No Brasil, 

a exploração do sal está diretamente ligada ao período da colonização portuguesa (TRINDADE; 

ALBUQUERQUE, 2005; VITA et al., 2007; SANTOS, 2010; COSTA et al., 2013; DINIZ et al., 
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2015). Durante o levantamento cartográfico realizado no ano de 1603, o Capitão Pero Coelho 

de Souza reportou que a região costeira compreendida entre os atuais estados de Pernambuco 

e do Maranhão, prestava-se unicamente para a exploração de sal. Por sua vez, Frei Vicente 

de Salvador afirmou em sua obra, História do Brasil (publicada em 1627), que no Brasil fazia-

-se sal não só em salinas artificiais, mas também em salinas naturais (MOURA, 2003).

Uma salina artificial é composta por tanques escavados em terra, conectados entre si, 

por onde a água captada (com salinidade média de 35g/l) é gradualmente evaporada enquan-

to circula por ação da gravidade ou por meio de moto-bombas, até atingir o ponto de supersa-

turação do Cloreto de Sódio (entre 260 e 280 g/l), quando então ocorre a precipitação do sal, 

seguida de sua colheita e estocagem (DAVIS, 2000; DE MEDEIROS et al., 2012) (Figura 1).

Figura 1 – Etapas do processo de produção de sal em uma salina artificial

O sal é considerado uma das matérias-primas fundamentais para a indústria química nacio-

nal, que é responsável pelo consumo de 60% da produção total desse mineral. Além disso, cerca 

de 30% do sal é usado na alimentação (direta e indiretamente) e o restante é aplicado em ati-

vidades e setores como o tratamento de águas e a produção agropecuária (DINIZ et al., 2015). 

Dentro da indústria, a aplicação do sal é altamente diversificada, indo, desde a produção de arti-

gos menos processados, como conservas, panificação, lacticínios, couros e peles até a indústria 

química mais elaborada, como a produção têxtil, a produção de plásticos, a indústria metalúrgi-

ca e a indústria de medicamentos. Destaca-se também a exportação do sal para países de clima 
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temperado, como EUA, Canadá e Europa, que o utilizam para derreter o gelo que se acumula 

nas estradas durante o inverno (SIESAL, 2016).

Além de sua relevância como matéria-prima para a indústria, o sal cumpre uma impor-

tante função na defesa sanitária nacional. Na década de 1950, cerca de 20% da população bra-

sileira sofria de doenças relacionadas à deficiência de iodo, também chamadas de Distúrbios 

por Deficiência de Iodo – DDI. Como estratégia para suprir a necessidade de iodo pelas popu-

lações, desde o ano de 1953, por meio da Lei n° 1.944/53, é obrigatória a iodação de todo o sal 

destinado ao consumo humano, estratégia que tem se mostrado exitosa e, segundo dados 

do Ministério da Saúde, depois de quase seis décadas de intervenção, observa-se uma signifi-

cativa e benéfica redução na prevalência de DDI no Brasil, caindo de 20,7% em 1955 para 1,4% 

no ano 2000 (ANVISA, 2014).

A RAZÃO DO CONFLITO

Por usar a água do mar como matéria prima, e depender de condições climáticas específicas, as sali-

nas são construídas, normalmente, às margens de estuários e baías de regiões áridas e semiá-

ridas, resultando na ocupação e degradação de grandes áreas de manguezal. Em Moçambique, 

por exemplo, a construção de salinas ocupa o segundo lugar dentre as atividades humanas 

que mais contribuem para o desmatamento dos manguezais, ficando atrás somente da carci-

nicultura (BARBOSA, 2001).

No Brasil, embora a produção salineira seja secular e exista farta documentação sobre 

a ocupação da zona costeira por essa atividade, estudos que avaliem seus impactos ambientais 

são pouco frequentes (BEZERRA; BATISTA, 2012; FERREIRA et al., 2015), ficando mui-

tas vezes restritos a relatórios técnicos destinados aos órgãos ambientais. Um exemplo claro 

da escassez desses estudos foi observado durante consulta ao Instituto de Desenvolvimento 

Sustentável e Meio Ambiente – IDEMA, órgão responsável pelo licenciamento e fiscalização 

ambiental no estado do Rio Grande do Norte, em outubro de 2017 (http://sistemas.idema.rn.gov.

br/rimas/rimas.asp), onde apenas um estudo foi encontrado, na forma de um relatório de impac-

tos ao meio ambiente, gerado por uma salina localizada no município de Porto do Mangue–

RN. Observou-se também que o referido estudo abordou apenas superficialmente os possíveis 

impactos ambientais negativos gerados pelo empreendimento, dando mais ênfase aos ganhos 

socioeconômicos potenciais.

A problemática envolvendo os impactos ambientais da atividade salineira foi abordada 

pela primeira vez no ano de 1997, quando, após o rompimento de um dos tanques de uma empre-

sa salineira, um grande volume de água com alta salinidade foi abruptamente lançado no estuá-

rio do Rio Apodi-Mossoró, na região conhecida como lagamar do Rio do Carmo, provocando 
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a salinização temporária da região, causando a mortandade e a fuga da fauna local, com refle-

xos negativos diretos sobre a atividade pesqueira. Esse evento chamou a atenção do Ministério 

Público Estadual do Rio Grande do Norte – MPE/RN, que por meio da Promotoria de Justiça 

e Defesa do Meio Ambiente, instaurou uma Ação Civil Pública, a fim de apurar o ocorrido 

(SERHID, 2007).

Após anos de estudos e discussão, a empresa TECNOAMBIENTE BR, contratada 

pelo Sindicato da Indústria Salineira–SIESAL, apresentou, em 2002, o estudo intitulado 

“Relatório de Controle Ambiental das Salinas do Estuário do Rio Mossoró”, dividido em dois 

volumes, que tinha, como objetivo básico, identificar os impactos ambientais da indústria 

salineira na região. O referido corpo técnico identificou, ao todo, 25 impactos ambientais, 

dos quais dez foram considerados impactos positivos, cinco considerados impactos indefini-

dos e dez considerados impactos negativos. Bezerra e Brito (2001), por sua vez, em um estudo 

independente para avaliar os principais impactos ambientais positivos e negativos da indús-

tria salineira identificaram, no total, 70 impactos significativos, sendo 59 negativos, oito posi-

tivos e três indefinidos. Embora esses estudos divirjam em relação ao número e à classificação 

dos impactos ambientais das salinas, eles convergem para o entendimento de que essa ativida-

de traz, como principais benefícios, o aumento da oferta de empregos e o incremento na arreca-

dação fiscal, impactando positivamente a economia local. Por outro lado, concordam os auto-

res, diversos efeitos negativos são gerados por esses empreendimentos, sendo o mais notável 

deles, a devastação de grandes áreas de manguezais durante a fase de instalação.

Ao estudar a evolução da ocupação do solo nas margens do estuário do rio Apodi-Mossoró, 

Costa (2010) identificou um aumento expressivo da área de salinas entre os períodos de 1976 

e 2008, que passou de 7.559,3 ha para 15.605,2 ha, período em que a área ocupada por vegeta-

ção de mangue caiu drasticamente, de 4.243,3 ha para 226,3 ha apenas. Recentemente, o Grupo 

Técnico de Trabalho para Regularização dos Empreendimentos Salineiros–GT-Sal – elaborou 

um relatório conjunto de avaliação técnica ambiental dos empreendimentos salineiros do Rio 

Grande do Norte, onde constatou que o estado possui 3.284,48 hectares de Áreas de Preservação 

Permanente (manguezais em sua maioria) ocupadas por salinas (GT-SAL, 2017).

Além dos danos ambientais causados durante a fase de instalação de uma salina, existem 

outros impactos negativos decorrentes do seu funcionamento. Estudos realizados na Tanzânia, 

por Wolchok (2006), e Liingiliee et al. (2015), demonstraram que manguezais de regiões pro-

dutoras de sal possuem área basal e número de indivíduos (caules), por hectare, muito infe-

riores aos manguezais de áreas não produtoras. Os autores atribuíram essa diferença a fato-

res como aumento regional da salinidade e da temperatura do solo, resultando em condições 

ambientais adversas que prejudicam o crescimento, a regeneração e o desenvolvimento do ecos-

sistema. Ressalta-se, ainda, que o processo de produção do sal marinho gera, como subproduto, 
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um efluente altamente salino (285 g/kg) conhecido popularmente como água-mãe ou água-

-amarga, que na maioria das vezes é lançado diretamente no estuário. Esse efluente pode cau-

sar a poluição do ecossistema estuarino, com alteração na qualidade da água e consequente 

migração e ou morte de peixes, moluscos e crustáceos (BEZERRA e BRITO, 2001; BEZERRA 

e BATISTA, 2012; FERREIRA et al., 2015). A tabela 1 sintetiza os principais danos ambien-

tais provocados pela atividade salineira, conforme a literatura consultada.

Tabela 1 – Síntese dos potenciais danos ambientais provocados por uma salina, nas diferentes fases 

do empreendimento

Fase Potencial Dano ambiental

Instalação

Supressão da vegetação de mangue

Alteração da topografia

Aterramento de áreas alagáveis

Fechamento de cursos d’água

Alteração da dinâmica hidrosedimentológica

Afugentamento da fauna (especialmente aves e pequenos mamíferos)

Operação

Assoreamento de cursos d’água em virtude da erosão de taludes

Impacto visual decorrente da alteração da paisagem

Poluição da água por meio do lançamento de efluentes (água-mãe)

Mortandade e afugentamento da fauna aquática

Redução da produtividade pesqueira local

Redução da capacidade de regeneração do ecossistema

Fonte: Adaptado de Bezerra e Brito (2001), Wolchok (2006), Bezerra e Batista (2012), 
Ferreira et al. (2015) e Liingiliee et al. (2015).

O CONFLITO SOB A ÓTICA LEGAL

Conforme mencionado, os manguezais são considerados Áreas de Preservação Permanente, 

o que assegura proteção a esses ecossistemas contra ações que causem sua degradação. Levando 

em consideração que a produção de sal marinho se desenvolveu, em sua maior parte, em áreas 

de manguezal, e que essa produção gera danos ao ecossistema, seria natural concluir que a refe-

rida atividade é ilegal, e que, portanto, deveria ser imediatamente paralisada, seguida da deso-

cupação e a consequente recuperação das áreas de manguezal degradadas.
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Todavia, a mesma lei que reconhece os manguezais como APP’s, possibilita que as ativida-

des enquadradas como sendo de Utilidade Pública, ocupem essas áreas e realizem a supressão 

da vegetação nativa, o que inclui os manguezais. Ainda de acordo com o Novo Código Florestal, 

são consideradas atividades de Utilidade Pública: as atividades de segurança nacional e pro-

teção sanitária; as obras de infraestrutura destinadas às concessões e aos serviços públicos 

de transporte, o sistema viário, inclusive aquele necessário aos parcelamentos de solo urba-

no aprovados pelos Municípios, o saneamento, a gestão de resíduos, a energia, as telecomuni-

cações, a radiodifusão, as instalações necessárias à realização de competições esportivas esta-

duais, nacionais ou internacionais, bem como a mineração, exceto, neste último caso, a extração 

de areia, argila, saibro e cascalho. Dessa forma, a atividade salineira, por ser um tipo de minera-

ção e atuar no programa de controle dos Distúrbios por Deficiência de Iodo (DDIs), de acordo 

com os empresários do setor salineiro, seria considerada uma atividade de Utilidade Pública, 

o que lhe daria a possibilidade de permanência nas áreas atualmente ocupadas e até a possi-

bilidade de ocupar novas áreas de manguezal para ampliação da área produtiva. Este aspec-

to dúbio no Novo Código Florestal, que ora garante a proteção e a preservação dos mangue-

zais, ora possibilita a realização de intervenções por determinadas atividades, torna o conflito 

ainda mais complexo, pois tanto quem defende a desocupação e a recuperação dos mangue-

zais, como quem defende a permanência das áreas de produção do sal, acreditam estar agindo 

em conformidade legal, resultando em um cenário de insegurança jurídica.

ALTERNATIVAS PARA CONCILIAÇÃO

As informações apresentadas nos tópicos anteriores permitem a visualização de um caso claro 

de conflito envolvendo questões ambientais, sociais e econômicas. Se por um lado identifica-

-se uma atividade de mineração secular e de grande relevância socioeconômica, onde se percebe 

que o seu desenvolvimento provocou e ainda provoca degradação de um importante ecossiste-

ma, essencial para conservação da biodiversidade costeira, e prestador de importantes serviços 

ecossistêmicos, por outro lado tem-se, como pano de fundo, um cenário de insegurança jurí-

dica. Então, como conciliar? A legislação ambiental brasileira prevê que, uma vez conhecidos 

os impactos ambientais negativos de um empreendimento ou de uma atividade, devem ser ado-

tadas, obrigatoriamente, medidas com o objetivo de mitigar os danos considerados reversíveis 

e compensar os danos considerados irreversíveis.

As medidas mitigadoras, previstas nas Resoluções CONAMA n° 001/86 e 237/97, com-

preendem todas as ações que tenham como objetivo reverter ou minimizar os impactos negati-

vos de uma atividade, além de reduzir as chances de sua ocorrência, no caso de risco de aciden-

tes (FARIA, 2008). Dentre as alternativas para mitigação dos impactos ambientais negativos, 
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que poderiam ser adotadas pela atividade salineira, podemos citar as que seguem.

(i) Assoreamento de cursos d’água provocado pela erosão dos taludes: realizar a proteção 

dos taludes que margeiam o estuário por meio de empedramento ou aplicação de geomembrana, 

combinados com avaliações de rotina da estabilidade dos mesmos. (ii) Poluição da água, mor-

tandade e afugentamento da fauna aquática em virtude do lançamento de efluentes: determinar 

a capacidade máxima de diluição do trecho do estuário onde a salina realiza o descarte de seus 

efluentes, a fim de regular a vazão de lançamento do mesmo ou, preferencialmente, implemen-

tar sistema de recirculação de efluentes na unidade de produção. (iii) Redução da produtivi-

dade pesqueira local: permitir o acesso das áreas das salinas pela população local, que subsis-

te da atividade pesqueira, possibilitando que as mesmas realizem suas pescarias nos tanques 

das salinas. (iv) Redução da capacidade de regeneração do ecossistema: promover a recupera-

ção das áreas de manguezal não ocupadas pelas salinas, bem como das áreas passíveis de serem 

desocupadas pelas mesmas (APP’s).

E em relação aos danos ambientais considerados irreversíveis, como a supressão da vegeta-

ção de mangue, o aterramento de áreas alagáveis e o fechamento de cursos d’água, o que pode ser 

feito? Para os casos onde os danos ambientais não podem ser mitigados ou reparados, devem 

ser adotadas medidas de compensação ambiental, que são instrumentos econômicos de remu-

neração (BORN e TALOCCHI, 2002) que atuam como uma “substituição” equivalente a um 

bem ambiental, que será perdido, alterado ou descaracterizado (SÁNCHEZ, 2008).

O instrumento da compensação ambiental prevê que o dano ambiental considerado irre-

versível seja compensado por meio de pagamento de uma taxa, em função do investimento 

do empreendimento. Esse instrumento foi criado por meio da Lei nº 9.985/2000, que insti-

tuiu o Sistema Nacional de Unidades de Conservação da Natureza (SNUC), e que vem sendo 

aprimorado desde então. Atualmente, o cálculo é estimado com base no grau de impacto de um 

empreendimento, podendo chegar a 0,5% do valor do seu investimento.

CONSIDERAÇÕES FINAIS

A produção salineira é uma tradicional e importante atividade econômica, entretanto, o seu 

desenvolvimento pode gerar efeitos ambientais adversos. Na esfera jurídica, o conflito se mos-

tra ainda mais complexo, uma vez que tanto a preservação do manguezal quanto a manutenção 

da atividade salineira, encontram respaldo na legislação vigente. Fica evidente que essa ocupa-

ção deve ser avaliada pelos órgãos ambientais competentes com bom senso e moderação, con-

templando ações de mitigação e compensação dos impactos ambientais, para que seja possível 

a construção de caminhos onde impere o equilíbrio entre as dimensões ecológica, social e eco-

nômica, que constituem os pilares do desenvolvimento sustentável.
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INTRODUÇÃO

Mundialmente, a aquicultura está em franca expansão, devido às crescentes preocupações quan-

to à disponibilidade de alimento para a população humana e por apresentar potencial de aumen-

to da resiliência do sistema alimentar global (TROELL et al., 2014; OLSEN, 2015). De acor-

do com a Organização das Nações Unidas para a Alimentação e a Agricultura (FAO, 2016), 

de 1985 a 2014, o volume de produção da aquicultura mundial aumentou a uma taxa média 

de 8,6% ao ano. Em 2012, a pesca de captura e a aquicultura forneceram 158 milhões de toneladas 
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de produtos à base de organismos aquáticos para o mercado global, sendo que 136 milhões des-

sas toneladas foram para consumo humano (correspondendo a 19,2 kg per capita).

A produção de animais aquáticos da aquicultura, em 2014, ascendeu a 73,8 milhões de tonela-

das, com um valor estimado, de primeira venda, de US$ 160,2 bilhões. A produção total da aqui-

cultura divide-se em 49,8 milhões de toneladas de peixes (US$ 99,2 bilhões), 16,1 milhões de tone-

ladas de moluscos (US$ 19 bilhões), 6,9 milhões de toneladas de crustáceos (US$ 36,2 bilhões) 

e 7,3 milhões de toneladas de outros animais aquáticos, incluindo anfíbios (US$ 3,7 bilhões). 

Os países asiáticos lideram o ranking dos maiores produtores, tendo a China como maior pro-

dutor (58.795,3 mil toneladas). Na América Latina, o Chile é o principal produtor, com 1.227,4 

mil toneladas, seguido pelo Brasil com 562,5 mil toneladas (FAO, 2016). A aquicultura desem-

penha um papel econômico e social de grande importância, através da produção de alimento, 

geração de emprego e renda, reduzindo a pobreza e a fome, bem como a promoção da saúde e da 

igualdade social (VIEIRA et al., 2016).

Entre as atividades de aquicultura, a carcinicultura desenvolveu-se no semiárido do Brasil 

usando águas de poços rasos com baixa salinidade, e em áreas estuarinas. Essa região possui 

condições ambientais favoráveis para a criação de camarões, além de ter sido a pioneira em estu-

dos técnicos que visaram à implantação e ao desenvolvimento da atividade no país (COSTA, 

2005; RIBEIRO et al., 2014). Os camarões cultivados têm sido a “commodity” mais impor-

tante entre os produtos aquícolas em termos de valores, respondendo por 15% do valor total 

das negociações em exportação e importação ocorridas no comércio mundial de pescado, segun-

do dados da Organização das Nações Unidas para a Alimentação e a Agricultura (FAO, 2016).

O desenvolvimento da carcinicultura no país é resultado da adaptação de tecnologias, 

bem como da geração e difusão dessas tecnologias, que vão desde desenho e engenharia de pro-

jetos, às tecnologias de nutrição, de insumos, de equipamentos e, mais recentemente, à biotec-

nologia (SILVEIRA, 2017). A exemplo disso, as primeiras reproduções de pós-larvas em labo-

ratório da América Latina ocorreram no Brasil, assim como o desenvolvimento e a adaptação 

de equipamentos, tais como: bandejas fixas para alimentação, caiaques de hidrodinâmica espe-

cífica, marcadores de consumo, dentre outros (TAHIM, 2008).

Atualmente, a criação do camarão marinho (Litopenaeus vannamei) é muito difundida 

em regiões estuarinas do estado do Rio Grande do Norte, apesar do grande impacto de doen-

ças virais e bacterianas, como a doença da mancha branca (WSSV) e a doença Necrozante 

Hepatopancreática Aguda (NHP) (LO et al., 2003; LEU et al., 2009; GUERRELHAS; 

TEIXEIRA, 2012; TRAN et al., 2013; NUNAN et al., 2014). Enfermidades virais têm provo-

cado sérios impactos econômicos nos cultivos de camarões peneídeos nos principais países pro-

dutores, entre as quais se destaca a doença da mancha branca, causada pelo vírus da síndrome 

da mancha branca (WSSV – White Spot Syndrome Virus) (Lightner, 2005). Em várias regiões 
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do mundo e do Brasil, esforços estão sendo feitos para prevenir e controlar essa doença, que é 

considerada o patógeno mais temido na criação de camarão (RUBIO-CASTRO et al., 2016).

A atividade da criação de camarão marinho surgiu como um dos setores que conseguiu 

se desenvolver de forma economicamente viável para o Estado do Rio Grande do Norte. Esse nicho 

de mercado deu seus primeiros passos na década de 1970, quando o Governo do Rio Grande 

do Norte, por meio do seu então governador Cortez Pereira, criou o “Projeto Camarão”, para estu-

dar a viabilidade do cultivo desse crustáceo, em substituição à extração do sal, que havia sido, 

até então, uma forte atividade econômica na região. A carcininicultura, nesse contexto, pode vir 

a ter uma relevância ainda maior no desenvolvimento econômico e social do Estado do Rio 

Grande do Norte (SANTOS et al., 2015).

ASPECTOS AMBIENTAIS DA ATIVIDADE CARCINÍCOLA NO RIO 

GRANDE DO NORTE

Quando mencionamos o cultivo sustentável do camarão, a dimensão ambiental deve ser ava-

liada adequadamente, principalmente devido às evidências dos impactos ambientais causados 

pela atividade de aquicultura (MOURA et al, 2016). Apesar de sua importância no abastecimen-

to alimentar e no seu potencial de geração de renda, a intensificação das atividades de aquicultura 

aumentou a dependência de insumos externos, tais como, alimento, energia e produtos químicos.

Por serem organismos aquáticos bentônicos, os camarões passam a maior parte do tempo 

sobre o sedimento dos viveiros de criação; esse local pode acumular grande quantidade de maté-

ria orgânica e de nutrientes que podem reduzir consideravelmente as concentrações de oxigê-

nio dissolvido da água, devido à intensa decomposição microbiológica da matéria orgânica. 

Parte desses nutrientes e material orgânico, provenientes da carcinicultura marinha, poderão 

ser lançados em regiões estuarinas e em áreas de mangue, nas formas particuladas ou dissol-

vidos na água (PEREIRA et al., 2013; AKTARUZZAMAN et al., 2013; KALANTZI et al., 

2013, OTTINGER et al., 2016; RIBEIRO et al., 2016). Nesse contexto, essas atividades tendem 

a afetar cada vez mais a qualidade e a quantidade da água, impactando a biodiversidade aquá-

tica e os recursos naturais do planeta. Essa indústria distinta exige medidas especiais de ges-

tão para superar as externalidades, sejam elas positivas ou negativas (BOSTOCK et al., 2010; 

TROELL et al., 2014; RIBEIRO et al., 2016). Dessa forma, é visível e necessária a legalização 

da atividade para que, de uma forma sustentável, ela possa se desenvolver na região. Assim 

sendo, o licenciamento ambiental é um procedimento administrativo importante, por meio 

do qual avaliam-se as localizações e autorizam-se a implantação e a operação de empreendi-

mentos considerados efetiva ou potencialmente causadores de poluição ou degradação ambien-

tal, devendo apresentar vários tipos de licenças.
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Licença Prévia (LP): concedida na etapa preliminar do projeto, contém os requisitos básicos 

e condicionantes a serem atendidos nas suas fases de localização, instalação e operação, obser-

vando-se a viabilidade ambiental do empreendimento nas fases subsequentes ao licenciamen-

to. Licença de Instalação (LI): autoriza o início da implantação do empreendimento, de acor-

do com as especificações constantes dos planos, programas e projetos aprovados, incluindo 

as medidas de controle ambiental e demais condicionantes. Licença de Operação (LO): conce-

dida após as verificações necessárias, serve para facultar o início da atividade requerida e o fun-

cionamento de seus equipamentos de controle de poluição, de acordo com o previsto nas licen-

ças prévia e de instalação. Licença Simplificada (LS): concedida para localização, instalação, 

implantação e operação de empreendimentos e atividades que, na oportunidade do licenciamen-

to, possam ser enquadrados na categoria de pequeno e médio potencial poluidor e degradador, 

e de micro ou pequeno porte, a critério do interessado. Essa licença poderá ser expedida em duas 

etapas, sendo a primeira para análise da localização do empreendimento (Licença Simplificada 

Prévia – LSP) e a segunda para análise da instalação, da implantação e da operação (Licença 

Simplificada de Instalação e Operação – LSIO). Licença de Regularização de Operação (LRO): 

de caráter corretivo e transitório, destinada a disciplinar, durante o processo de licenciamento 

ambiental, o funcionamento de empreendimentos e atividades em operação e ainda não licen-

ciados, sem prejuízo da responsabilidade administrativa cabível. Licença de Alteração (LA): 

alteração, ampliação ou modificação do empreendimento ou da atividade regularmente exis-

tentes. Autorização Especial (AE): é concedida para atividades de caráter temporário ou que 

não impliquem em instalações permanentes. Autorização para Teste de Operação (ATO): pode-

rá ser concedida previamente à concessão da LO, quando necessária para avaliar a eficiência 

das condições, restrições e medidas de controle ambiental impostas à atividade ou ao empreen-

dimento (IDEMA, 2019) (Figura 1).

A CARCINICULTURA NA BACIA DO RIO APODI-MOSSORÓ

Os principais municípios produtores de camarão do Estado do Rio Grande do Norte são: 

Canguaretama, Mossoró, Pendências, Guamaré, São Gonçalo do Amarante e São Bento do Norte, 

e, no seu conjunto, indicam uma produtividade média de 2,73 ton/ha/ano, sendo que apenas 

o município de Mossoró está inserido na Bacia do Rio Apodi-Mossoró, tendo apresentado 

uma produção média de 1.774 toneladas em 2011, com uma área produtiva de 583 hectares e um 

número total de 16 fazendas produtoras de camarão (ABCC, 2013). Ao analisar a potencialida-

de da carcinicultura da Bacia do Rio Apodi-Mossoró, outras áreas têm capacidade de ser explo-

radas, tanto na região continental (áreas interioranas), quanto na região litorânea, como por 

exemplo, os municípios potiguares de Governador Dix-Sept Rosado e Apodi, que têm áreas 

Figura 1 – Sequência de licenças a serem requeridas
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Licença Prévia (LP): concedida na etapa preliminar do projeto, contém os requisitos básicos 
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cionamento de seus equipamentos de controle de poluição, de acordo com o previsto nas licen-
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implantação e operação de empreendimentos e atividades que, na oportunidade do licenciamen-
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ciados, sem prejuízo da responsabilidade administrativa cabível. Licença de Alteração (LA): 

alteração, ampliação ou modificação do empreendimento ou da atividade regularmente exis-
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dimento (IDEMA, 2019) (Figura 1).
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e, no seu conjunto, indicam uma produtividade média de 2,73 ton/ha/ano, sendo que apenas 

o município de Mossoró está inserido na Bacia do Rio Apodi-Mossoró, tendo apresentado 

uma produção média de 1.774 toneladas em 2011, com uma área produtiva de 583 hectares e um 

número total de 16 fazendas produtoras de camarão (ABCC, 2013). Ao analisar a potencialida-

de da carcinicultura da Bacia do Rio Apodi-Mossoró, outras áreas têm capacidade de ser explo-

radas, tanto na região continental (áreas interioranas), quanto na região litorânea, como por 

exemplo, os municípios potiguares de Governador Dix-Sept Rosado e Apodi, que têm áreas 
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de várzea com solo ideal para a construção de viveiros escavados, além de água subterrânea 

(muitas vezes salobras). Na região litorânea, o município de Grossos-RN tem extensas áreas 

produtoras de sal, algumas inativas e que poderiam ser usadas para a produção de camarão.

A carcinicultura moderna e ambientalmente responsável necessita reduzir o volume 

de troca de água, diminuindo assim os custos de bombeamento e a possibilidade de introdu-

ção de patógenos. Necessita também utilizar alimentos com maior digestibilidade, visando 

reduzir a produção de matéria orgânica e nutrientes que podem acarretar problemas no desen-

volvimento dos próprios organismos cultivados, além de contaminar os ambientes aquáti-

cos naturais, onde os efluentes são lançados (AZEVEDO et al. 2011, CASTILLO-SORIANO 

et al., 2013; SILVA et al., 2013; BRITO et al., 2014; DAVID et al., 2015; HENRY-SILVA et al., 

2015). Outro fator de grande importância e inovador para a carcinicultura brasileira, em espe-

cial na região do Estuário do Rio Apodi-Mossoró, é o estudo da emissão de gases do efeito estu-

fa (GEE). Numa área média de viveiro escavado de 14.300 m² ou 1,43 hectares, essa emissão 

de GEE pode corresponder a 55,7% de CO2, 42,9% a CH4, e, 1,4% representam o N2O, onde a 

contribuição relativa do processo de difusão corresponde a uma média de 93,4% do fluxo total 

registrado para todos os gases produzidos; o fluxo ebulitivo contribui com 6,6% desses gases 

(SOARES e HENRY-SILVA, 2019).
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Figura 2 – Distribuição quantitativa dos gases de efeito estufa no cultivo de camarão marinho

Fonte: Soares e Henry-Silva (2019).

Figura 3 – Contribuição percentual dos gases de efeito estufa (métodos ebulitivo e difusivo)

Fonte: Soares e Henry-Silva (2019).

A aquicultura é uma atividade econômica e, como tal, deve ser vista a partir da perspectiva 

de empresas que desenvolvem seus projetos para durarem, que gerem um retorno sobre o investi-

mento para seus investidores e que também gerem mais ou menos vantagens sobre o seu desen-

volvimento. Nesse sentido, a sustentabilidade econômica relaciona-se, muitas vezes, com ter-

mos como: crescimento, desenvolvimento, eficiência, investimento, planejamento, estratégia, 

benefícios, estabilidade e equilíbrio (FOESA, 2013). Os preços médios praticados no estado 

do Rio Grande do Norte, em especial na região do estuário do Rio Apodi-Mossoró, são eleva-

dos, em função da baixa oferta do camarão e da reduzida produtividade das carciniculturas 

Ebulitivo

Difusivo
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localizadas nessa região no ano de 2016, provavelmente pelo surto da mancha branca. Os valo-

res médios (kg), em reais-R$, comercializados foram de R$ 21,00 a R$ 25,00 para os camarões 

de tamanhos pequenos e de R$ 25,50 a R$ 30,00 para os camarões de tamanhos médios (Tabela 1).

Tabela 1 – Preços médio de comercialização dos camarões praticados  

no Estuário do Rio Apodi-Mossoró

Classificação (g) 6,5-8,5 8,6-10,5 10,6-12,5 12,6-14,5  14,6-16,5

Preço (R$) 21,00 a 25,00 25,50 a 30,00 30,50 a 34,00  34,50 a 36,00 36,50 a 38,00

PRINCIPAIS DIFICULDADES PARA A PRODUÇÃO DE CAMARÃO

Essa atividade, apesar de consolidada no setor aquícola brasileiro, apresenta problemas que afe-

tam o seu progresso. Entre eles, os que estão relacionados às enfermidades são citados como prin-

cipal desafio a ser superado (ROCHA et al., 2011). Nas criações de camarões marinhos no Brasil, 

já foram detectadas ocorrências de sete agentes etiológicos virais, onde quatro são de notificação 

obrigatória. A mais recente, o Vírus da Síndrome da Mancha Branca (WSSV), afetou de manei-

ra catastrófica as atividades de cultivos do país (NEGREIROS; SANTOS, 2015). O surgimen-

to de enfermidades como IMNV (Mionecrose Infecciosa Viral) e WSSV (Síndrome do Vírus 

da Mancha Branca), como também outros adventos negativos, afetaram o desempenho seto-

rial, tanto em termos de produção (de 90.190 t em 2003 para 76.000 t em 2015), como de pro-

dutividade (de 6.083 kg/ha/2003 para 3.040 kg/ha/2015), que praticamente retirou o camarão 

do Brasil do mercado internacional e da posição privilegiada que ocupava no âmbito mundial 

desse estratégico setor (ROCHA et al., 2016).

A síndrome do vírus da mancha branca (WSSV) é responsável por mortalidades que podem 

chegar a 100%, de 2 a 7 dias, depois de detectados os primeiros sinais clínicos. Esse WSSV é um 

agente patogênico que se reproduz rapidamente e é extremamente virulento; hoje em dia é o agen-

te de doença mais grave na produção de camarão em todo o mundo (SEIBERT; PINTO, 2012). 

O Vírus da Síndrome da Mancha Branca foi detectado pela primeira vez no Norte da Ásia, 

na China e no Japão em 1992, de onde se espalhou rapidamente para a maioria dos países pro-

dutores de camarões (FEIJÓ, 2009). Essas características de gravidade da doença e do risco 

de disseminação transfronteira fizeram com que fosse incluída na lista de doenças notificá-

veis da OIE — Office Internacional dès Èpizooties – Organização Mundial de Saúde Animal 

(OIDTMANN; STENTIFORD, 2011).
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NOVAS TECNOLOGIAS UTILIZADAS NA CARCINICULTURA

Os sistemas de cultivo de camarões em cativeiro podem ser divididos em quatro etapas princi-

pais: larvicultura, berçário, engorda e despesca, de acordo com as necessidades singulares de cada 

estágio de vida do camarão, sendo que, em muitas vezes, as diferentes etapas são realizadas 

em tanques ou em localidades diferentes. Baseada nesse aspecto, a carcinicultura pode ser clas-

sificada em mono, bi ou trifásica. Nos cultivos monofásicos, todas as etapas ocorrem no mesmo 

tanque e, muitas vezes, as pós-larvas são capturadas no ambiente. Já o cultivo bifásico é com-

posto pela fase de berçário e de engorda, e as pós-larvas são compradas em empresas especiali-

zadas (RIBEIRO et al., 2014) (Tabela 2).

Tabela 2 – Etapas da cadeia produtiva do camarão

Fonte: Adaptado de Kungvankij et al. (1989) e Nunes (2004).

INDICADORES SOCIAIS DA CARCINICULTURA

A aquicultura pode ser uma alavanca de desenvolvimento social, mas pode gerar impactos 

sociais negativos se não houver harmonia com as comunidades locais, sendo que os prin-

cipais são: o deslocamento ou a eliminação de área extrativista, comprometendo o trabalho 

de comunidades locais; o desrespeito à propriedade comum (ex. alterações nos recursos hídri-

cos de modo a comprometer outras atividades econômicas ou de lazer) e a descaracteriza-

ção da cultura das comunidades locais. Por outro lado, os recursos naturais podem ser apro-

veitados de forma efetiva, com a geração de renda, criação de postos de trabalho assalariado 

e ou auto emprego, ou seja, novos nichos econômicos são gerados, promovendo oportunidade 
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para a entrada de novos investimentos. Em suma, a implantação de programas de aquicultura 

gera riqueza, com ganhos significativos para as economias regional e nacional, criando empre-

gos diretos e indiretos e melhorando a qualidade de vida da população local (VALENTI, 2002).

A sustentabilidade social nas carciniculturas é uma prática cada vez mais consolidada, mesmo 

existindo cada vez mais mecanismos de regulação legal para essa ação no setor do Agronegócio. 

Apesar das práticas serem cada vez mais efetivadas, existe ainda muitas fragilidades para a men-

suração dessas ações, bem como o impacto real delas sobre a atividade econômica. É nessa pers-

pectiva social trabalhista que as pesquisas apontam na direção da busca de indicadores que men-

surem e avaliem essa dimensão, que podem trazer contribuições positivas, não só no atendimento 

às demandas legais impostas pela legislação vigente, como principalmente revelar o desenvolvi-

mento organizacional da empresa e a satisfação dos seus funcionários (EPSTEN; ROY, 2003; 

ALMEIDA; CALLADO, 2017). Na conjectura da dimensão social, o bem-estar humano, entre 

outros indicadores, pode ser promovido pela aquicultura por meio do fornecimento de alimentos 

seguros para o consumo, sem contaminação para a população e para o ambiente (Costa-Pierce, 

2010). Segundo Muhlert (2014), esse indicador aumenta com o maior envolvimento da família 

nas atividades aquícolas, ou seja, quanto maior o número de familiares que estiverem envolvi-

dos na atividade, maior o nível de sustentabilidade social. Em tempo, a Lei 11.326 de 24 de julho 

de 2006, que estabelece as diretrizes para a formulação da Politica Nacional da Agricultura Familiar 

e Empreendimentos Familiares Rurais determina que a aquicultura familiar deve utilizar, predo-

minantemente, mão de obra da própria família nas atividades econômicas do seu empreendimen-

to (BRASIL, 2006). Dessa forma, torna-se necessária a aplicação de um maior número de indi-

cadores sociais para se avaliar a contento essa dimensão.

A carcinicultura tem sido responsável pela geração de emprego e renda para as populações 

locais (MUHLERT, 2014). Um estudo realizado por Sampaio et al. (2008), avaliou os impac-

tos da carcinicultura em municípios do Nordeste do Brasil, mostrando a importância substan-

cial da atividade para a geração de empregos formais e informais, geração de renda e arrecada-

ção dos municípios. Na verdade, o conceito de desenvolvimento sustentável está contemplado 

indiretamente na Constituição Brasileira, pela combinação dos artigos 170, que trata da ordem 

econômica (valorização do trabalho humano e na livre iniciativa. III-função social da proprieda-

de; VI-defesa do meio ambiente, inclusive mediante tratamento diferenciado conforme o impacto 

ambiental dos produtos e serviços e de seus processos de elaboração e prestação e VII-redução das desi-

gualdades regionais e sociais); do artigo 186, que trata do cumprimento da função social em proprie-

dade rural (I- aproveitamento racional e adequado; II-utilização adequada dos recursos naturais 

disponíveis e preservação do meio ambiente; III-observância das disposições que regulam as relações 

de trabalho; IV-exploração que favoreça o bem-estar dos proprietários e dos trabalhadores) (ELER 

e MILLANI, 2007).
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A sustentabilidade social é aumentada quando se aplicam tecnologias que favoreçam 

a criação de empregos e ou autoempregos. A alimentação de peixes ou camarões em viveiros, 

por exemplo, pode ser feita por alimentador automático ou a lanço manual. Ambas as técnicas 

empregam pouca mão de obra (VALENTI, 2002). No entanto, pode-se desenvolver o uso de come-

douros, que seriam vistoriados e abastecidos por funcionários várias vezes ao dia. Esse mane-

jo pode reduzir a quantidade de ração fornecida, aumentar a eficiência alimentar, reduzindo 

a taxa de conversão alimentar, com economia significativa de ração. Se essa economia, somada 

ao aumento de produtividade compensar os gastos com a mão de obra adicional, temos um sis-

tema mais sustentável sob o ponto de vista social, sem reduzir o lucro. Recentemente, fazendas 

de cultivo de camarões marinhos do Brasil vêm adotando a técnica de alimentação por bande-

jas abastecidas várias vezes ao dia, conforme o consumo. Esse monitoramento das bandejas 

aumentou a relação número de funcionários/ha de viveiros, mas melhorou a rentabilidade 

dos cultivos (VALENTI, 2002).

CONSIDERAÇÕES FINAIS

A atividade de carcinicultura marinha no semiárido nordestino passa por um período crítico 

em função da invasão de patógenos, tais como o vírus da mancha branca, e pelo longo perío-

do de estiagem ao qual a região vem sendo submetida. Produtores vêm buscando alternativas 

para tornar a atividade viável economicamente, empregando diferentes estratégias de manejo. 

Esforços vêm sendo empregados, não somente na mitigação dos impactos e na elevação dos bene-

fícios da atividade, mas também na avaliação global da sustentabilidade ambiental, econômi-

ca e social desses sistemas de cultivos.
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INTRODUÇÃO

Modelos são representações simples de fenômenos complexos. Eles são abstrações e, por isso, 

não contêm todas as características do sistema real (SOETAERT; HERMAN, 2009). Modelos 

podem ser de muitos tipos: uma maquete é um modelo de uma casa, um aeromodelo é um pro-

tótipo de um avião e uma equação matemática pode ser um modelo que expressa um fenôme-

no da natureza. Os modelos ecossistêmicos, de que trata este capítulo, são descrições matemá-

ticas que imitam o funcionamento de ecossistemas. Dessa forma, o estudo dos ecossistemas 

gera problemas complexos que a matemática, bem como a computação, podem prover cami-

nhos e metodologias para resolvê-los. De maneira recíproca, os modelos matemáticos, com seus 
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programas de computador, sugerem novas linhas de investigações que podem ser testadas con-

tra observações nos ecossistemas reais (SHONKWILER; HEROD, 2009).

A matemática é realmente fundamental, visto que um dos mais desejados objetivos dos mode-

los é fazer previsão numérica do fenômeno, através de simulações. Porém, modelos podem 

ter outros objetivos, como definir os problemas e organizar as nossas ideias. Assim, muito 

além da possibilidade de simular diferentes cenários de manejo e impactos ambientais, no 

“ecossistema de computador”, que mimetiza o ecossistema real, alguns objetivos dos modelos 

ecossistêmicos, são, muitas vezes, negligenciados. Porém, através deles fica mais fácil enten-

dermos as diferentes fases na confecção de um modelo (Fig. 1).

Fases da modelagem (Exemplos)

Problema e Diagrama Conceitual

Suponhamos que o foco do pesquisador é a eutrofização de reservatórios no semiárido e que 

ele gostaria de entender e como as variáveis influenciam no crescimento planctônico. O ideal 

é dividir o diagrama em variáveis de estado, que são as que mais interessam ao modelador, 

no caso, fitoplâncton e zooplâncton; e variáveis forçantes (variáveis de direção), aquelas que dire-

cionam e influenciam as relações do ecossistema (Figura 2).

A Figura 2 mostra que o fitoplâncton cresce através de uma equação de produção primária 

que é influenciada por temperatura, luz e nutrientes (Fósforo e Nitrato) e mostrada pela linha 

tracejada. A linha contínua mostra a troca de matéria/energia entre os componentes: fitoplânc-

ton cresce através da produção primária, mas decresce pela predação por zooplâncton e por excre-

ção e mortalidade; os dois últimos vão colaborar com o aumento dos nutrientes do sistema.

Outro ponto a se destacar é a abordagem chamada “caixa-preta”, na qual o sistema é hierarquiza-

do em níveis. Assim, nota-se que os três compartimentos que representam três grupos fitoplanctôni-

cos, podem estar contidos numa única “caixa” que representaria todo o fitoplâncton do lago (o mesmo 

para zooplâncton e nutrientes que também podem ser observados em subgrupos). Assim sendo, se o 

modelador tiver apenas dados totais de fitoplâncton (ou clorofila-a), ele trabalhará com uma única 

caixa desses componentes. No entanto, se ele separou por espécie, morfotipo ou tamanho, ele poderá 

usar as três caixas, mas serão necessárias três equações de produtividade primária, ou a mesma equação 

com valores de parâmetros específicos para cada um dos três componentes. No caso das variáveis for-

çantes, é importante mencionar que elas podem ser descritas por equações, ou pelo próprio valor obser-

vado da variável no reservatório. Alguns livros trazem muitas dessas equações como Jorgensen (1994). 

Antes de falarmos sobre possíveis modelos/softwares (Figura 1), que podem ser usados para o estudo 

de reservatórios no semiárido brasileiro, vamos descrever as outras fases da modelagem (Figura 1).

Figura 1 – Relações entre objetivos e fases da modelagem ecossistêmica, com descrição de cada 

uma delas
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programas de computador, sugerem novas linhas de investigações que podem ser testadas con-

tra observações nos ecossistemas reais (SHONKWILER; HEROD, 2009).

A matemática é realmente fundamental, visto que um dos mais desejados objetivos dos mode-

los é fazer previsão numérica do fenômeno, através de simulações. Porém, modelos podem 

ter outros objetivos, como definir os problemas e organizar as nossas ideias. Assim, muito 

além da possibilidade de simular diferentes cenários de manejo e impactos ambientais, no 

“ecossistema de computador”, que mimetiza o ecossistema real, alguns objetivos dos modelos 

ecossistêmicos, são, muitas vezes, negligenciados. Porém, através deles fica mais fácil enten-

dermos as diferentes fases na confecção de um modelo (Fig. 1).

Fases da modelagem (Exemplos)

Problema e Diagrama Conceitual

Suponhamos que o foco do pesquisador é a eutrofização de reservatórios no semiárido e que 

ele gostaria de entender e como as variáveis influenciam no crescimento planctônico. O ideal 

é dividir o diagrama em variáveis de estado, que são as que mais interessam ao modelador, 

no caso, fitoplâncton e zooplâncton; e variáveis forçantes (variáveis de direção), aquelas que dire-

cionam e influenciam as relações do ecossistema (Figura 2).

A Figura 2 mostra que o fitoplâncton cresce através de uma equação de produção primária 

que é influenciada por temperatura, luz e nutrientes (Fósforo e Nitrato) e mostrada pela linha 

tracejada. A linha contínua mostra a troca de matéria/energia entre os componentes: fitoplânc-

ton cresce através da produção primária, mas decresce pela predação por zooplâncton e por excre-

ção e mortalidade; os dois últimos vão colaborar com o aumento dos nutrientes do sistema.

Outro ponto a se destacar é a abordagem chamada “caixa-preta”, na qual o sistema é hierarquiza-

do em níveis. Assim, nota-se que os três compartimentos que representam três grupos fitoplanctôni-

cos, podem estar contidos numa única “caixa” que representaria todo o fitoplâncton do lago (o mesmo 

para zooplâncton e nutrientes que também podem ser observados em subgrupos). Assim sendo, se o 

modelador tiver apenas dados totais de fitoplâncton (ou clorofila-a), ele trabalhará com uma única 

caixa desses componentes. No entanto, se ele separou por espécie, morfotipo ou tamanho, ele poderá 

usar as três caixas, mas serão necessárias três equações de produtividade primária, ou a mesma equação 

com valores de parâmetros específicos para cada um dos três componentes. No caso das variáveis for-

çantes, é importante mencionar que elas podem ser descritas por equações, ou pelo próprio valor obser-

vado da variável no reservatório. Alguns livros trazem muitas dessas equações como Jorgensen (1994). 

Antes de falarmos sobre possíveis modelos/softwares (Figura 1), que podem ser usados para o estudo 

de reservatórios no semiárido brasileiro, vamos descrever as outras fases da modelagem (Figura 1).

Figura 1 – Relações entre objetivos e fases da modelagem ecossistêmica, com descrição de cada 

uma delas



320

Parametrização

Os valores dos parâmetros das equações em um modelo ecossistêmico dependem de muitos 

fatores. Geralmente, para as equações mais conhecidas, há farta literatura com esses valores 

(JORGENSEN, 1979), mas, dependendo do software a ser usado, a equação já vem predefini-

da e alguns parâmetros apresentam um valor geral como “default” (sugestão inicial). Dessa 

forma, por exemplo, o valor da constante para respiração e excreção de nutrientes por fito-

plâncton deve estar entre 0,05 e 0,15 (FRAGOSO JR. et al. 2009). Com esses valores de refe-

rência, o modelador tem ideia da ordem de magnitude para alterá-los quando for preciso. 

Evidentemente, o novo valor pode estar um pouco fora do intervalo mencionado, mas nunca 

maior que três vezes esses valores, pois isso não seria realístico biologicamente, nem ecologi-

camente. Mas, então, qual valor devemos usar? Isso é melhor respondido na próxima fase da 

modelagem ecossistêmica.

Figura 2 – Diagrama Conceitual de um modelo para analisar a eutrofização em reservatórios 

do semiárido. Retângulos: variáveis de estado; elipses: variáveis forçantes; linhas contínuas: troca 

de material ou energia; linhas tracejadas: troca de “informação”, isto é, nutrientes, luz e tempera-

tura estão influenciando a produção primária
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Sensibilidade e Calibração

Após entrada dos valores dos parámetros, é necessário saber quais deles são mais sensíveis 

e repercutem mais nos resultados dos modelos. Suponhamos dois parâmetros (z e f): ao aumen-

tar 10% o valor de entrada do parâmetro z, o resultado principal do modelo fica 50% maior. 

Porém, o mesmo aumento de 10% no parâmetro f, causa uma mudança de apenas 3% no resul-

tado que o investigador está interessado. Então, conclui-se que o parâmetro z tem maior sen-

sibilidade que o f. Essa informação é importante para o processo de calibração do modelo. 

Calibração é a fase em que o modelador ajusta os valores calculados pelo modelo, com os valo-

res observados do objeto de estudo. Assim, por exemplo, se os valores calculados de fitoplânc-

ton estão muito abaixo dos valores observados da (ou “na”?) série temporal de dados, talvez 

seja preciso aumentar a taxa de crescimento de fitoplâncton, ou reduzir as taxas de predação 

e/ou mortalidade.

A escolha do parâmetro a ser modificado depende da sensibilidade: alteração dos valores 

dos parâmetros mais sensíveis deve ser tentada quando a distância entre os valores observados 

e calculados for muito grande, mas quando o resíduo for baixo, deve-se utilizar os parâmetros 

menos sensíveis. Outra maneira de se escolher um parâmetro para calibração, é analisar a qua-

lidade das informações. Por exemplo, se as taxas de crescimento e de mortalidade não predató-

ria do fitoplâncton foram medidas em experimentos cuidadosos e controlados de laboratório, 

então é correto e coerente não se alterar seus valores, mas sim de outros parâmetros não tão 

bem quantificados ou que foram escolhidos com base na literatura. Mas, é bom lembrar que: 

o valor alterado precisa ter realidade biológica, isto é, de preferência, necessita estar dentro 

do intervalo dos valores máximos e mínimos da literatura científica para aquele parâmetro.

O excesso de parâmetros e variáveis dificulta enormemente o ajuste dos modelos e, por esse 

motivo, essa fase é um dos maiores desafios do modelador e deve ser realizada com parcimônia, 

bom senso, atenção e muita paciência. Alguns softwares desenvolveram algoritmos que ten-

tam ajustar os valores estimados aos observados, otimizando a mudança dos valores dos parâ-

metros de entrada, de modo a alterá-los o mínimo possível. Dada a necessidade de se conhecer 

o ecossistema real e seus problemas ambientais, nem sempre esse procedimento (puramente 

matemático-computacional) é eficiente.

Apesar dos problemas, é na fase de calibração que o modelador entende como o ecossiste-

ma realmente funciona, isto é, se as relações entre componentes escolhidas fazem sentido, ou se 

precisam ser trocadas ou parametrizadas novamente (Fig. 1). Nessa fase, são comuns pergun-

tas como: “A mortalidade do fitoplâncton realmente colabora com a quantidade de nutrientes 

no sistema?”; “A taxa de respiração de zooplâncton é biologicamente realística?”; “A predação 

do zooplâncton está reduzindo a biomassa de fitoplâncton?”; e assim por diante. Note-se então 
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que, nessa fase, o modelo ajudará o modelador a aprender sobre o ecossistema, isto é, a fazer 

as conexões necessárias entre componentes e entender o significado dos parâmetros das equa-

ções e de seus valores.

Porém, e se, apesar dos esforços na fase de calibração, o modelo não mimetizar as princi-

pais dinâmicas do ecossistema? Por exemplo, e se os resultados do modelo não se ajustarem 

aos valores observados para nenhuma variável, ou nem mesmo conseguirem seguir tendências 

de aumento/redução dentro da ordem de grandeza das principais variáveis de estado? Nesses 

casos, o modelador aprenderá que: a) o diagrama conceitual pode estar errado e precisa ser com-

pletamente reformulado; b) as equações não servem ao modelo proposto e seria necessário tro-

car o software/modelo; c) a série temporal é muito esparsa e, as coletas mensais, por exemplo, 

não conseguem captar com precisão a dinâmica do sistema, entre outras reelaborações que se 

fizerem necessárias.

Validação

Se o modelo foi adequadamente calibrado, ou se ao menos os valores calculados seguiram as ten-

dências dos dados observados, ele deverá, a seguir, ser validado com um conjunto de dados 

independentes, de preferência no tempo posterior ao usado na fase de calibração, por exem-

plo, o modelador calibra o modelo usando os dados de 2017 e valida com os dados de 2018. 

Lembrando que, nesse período de validação, os valores das variáveis forçantes (Figura 2) serão 

diferentes e, por isso, os resultados do modelo serão diferentes do período anterior. Se a valida-

ção não for bem sucedida, o melhor é tentar retornar à fase de calibração/sensibilidade, mas o 

modelador poderá aprender ainda mais com o sistema.

Suponhamos que no período de tempo escolhido para a validação tenha ocorrido uma seca 

severa, que tenha aumentado muito a temperatura da água e que tenha reduzido a luminosi-

dade à 10% do período usado na calibração. É provável então que os valores dos parâmetros 

do primeiro período não sirvam para o segundo, pois, provavelmente, o sistema tenha se adap-

tado a um dos possíveis estados alternativos. Assim, o modelador, realizando um nova cali-

bração para o período, poderá comparar valores de alguns parâmetros entre os períodos e dis-

cutir suas diferenças. A validação é a fase da modelagem menos realizada, as vezes por falta 

de dados, mas também porque os modeladores preferem calibrar o modelo com a maior série 

temporal possível, o que pode aumentar a confiança no modelo, algo ainda controverso e sem 

uma solução correta.
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Simulação/Predição

Após a calibrarão do modelo, podemos fazer previsões respondendo a algumas perguntas clás-

sicas do tipo “e se?”. Assim: “e se aumentarmos em 10% o aporte de fósforo e nitrogênio?”; “e 

se reduzirmos em 100% esse mesmo aporte?”; “e se aumentarmos a biomassa de zooplânc-

ton?”. É importante que essas perguntas sejam realísticas, tais como: a) é previsto um aumento 

de 10% na população da cidade, cujo esgoto é lançado no reservatório modelado e, consequen-

temente, seria correto simular 10% de aumento no aporte de nutrientes?; b) é possível ter um 

tratamento terciário 100% eficiente, porém, o que aconteceria com a produção primária, nesse 

caso?; c) é possível criar zooplâncton em laboratório, liberá-lo no reservatório para aumentar 

a sua predação e, seria isso eficiente?

A preocupação com mudanças climáticas globais e as previsões de aumento da temperatu-

ra, podem levar o modelador a fazer previsões sobre seu ecossistema de estudo. Podemos pro-

curar as previsões de aumento de temperatura para a região de interesse, publicadas pelo PIMC 

(Painel Intergovernamental de Mudanças Climáticas), e usá-las como forçantes do modelo cali-

brado, para entender como essas mudanças afetariam o modelo (ecossistema).

A seguir, descreveremos dois modelos/softwares que sugerimos sejam usados no semiárido 

brasileiro: Ecopath (teia trófica aquática) e Swat (Chuva – Uso do solo na Bacia Hidrográfica 

– Erosão – Ecossistema Aquático). Breve apresentação de dois Modelos/Softwares para mode-

lagem de ecossistemas.

Modelo ECOPATH

O software e modelo Ecopath foi originalmente elaborado por Polovina (1984) e tem a supo-

sição de que os componentes da teia trófica devem estar em condições de equilíbrio, isto é, 

os valores somados de todas as entradas ao componente devem sair em forma de predação, 

mortalidade não predatória, exportação (captura ou emigração do sistema) ou, ainda, fluxos 

para detrito e respiração.

Após a publicação do trabalho seminal de Polovina (1984), o Ecopath foi aperfeiçoado 

e formalmente descrito em Christensen e Pauly (1992):

Bi * P/Bi * EEi − Σ (Bj * Q/Bj * DCji) –Yi – Ei − BAi = 0       (1)

Onde:

Bi = Biomassa da presa (i); em gr*m-2 ou o equivalente ton*km-2. Esse valor pode ser coleta-

do e observado em campo com redes de arrasto ou outro aparelho que permita a conversão 

para peso por área de ambiente;
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P/Bi = Produção / Biomassa de (i); em gr*m-2*ano-1. Para peixes, usa-se o valor da Mortalidade 

Natural (PAULY 1986), ou Mortalidade Total (Mortalidade por Pesca + Mort. Natural). 

Para outros componentes, usam-se fórmulas empíricas de produção, como as compiladas 

em Brey (1999), para organismos bentônicos;

EEi = Eficiência ecotrófica de (i); valor entre 0 a 1. Pode ser descrita como a proporção da pro-

dução que é utilizada no sistema, sendo que se constitui no parâmetro normalmente calcula-

do pelo Ecopath e que, sendo maior que 1, mostrará que o sistema não está em equilíbrio e tem 

que ser balanceado (valores de entrada têm que ser mudados);

Bj = Biomassa do predador (j); em gr*m-2 e estimada como na biomassa da presa i (ver acima);

Q/Bj = Consumo / Biomassa do predador (j); em gr*m-2*ano-1. Refere-se a quanto um compar-

timento consome em relação ao próprio peso no ano (animais menores consomem mais que 

os maiores em relação ao próprio peso). Para peixes, usa-se a fórmula empírica de Palomares 

e Pauly (1998). Para outros grupos, pode-se adaptar taxas de filtração (zooplancton ou bentos) 

ou, ainda, dados de metabolismo (aves, mamíferos);

DCji = Fração da presa (i) na Composição da dieta do predador (j): %; depende de informa-

ções de conteúdo estomacal ou ainda de isótopos estáveis;

Yi = Captura de (i): gr*m-2; dados de desembarque ou informações dadas por pescadores;

Ei = Export de (i): gr*m-2; refere-se a espécies que migram saindo do sistema. Normalmente 

considerado zero para simplificação do modelo;

BAi = Biomassa acumulada de (i): gr*m-2; se naquele ano em que o modelo foi elaborado, sabe-

-se que algum compartimento teve um aumento de biomassa, então, esse valor de aumento 

entra neste parâmetro.

Mais detalhes de como estimar essas taxas para o modelo Ecopath podem ser encontradas, 

em língua portuguesa, em Angelini e Gomes (2008), Angelini et al. (2017) e AngelinI e Tubino 

(2018). O Ecopath é um software livre e pode ser acessado em http: ecopath.org/.

Calibração de modelos Ecopath

O processo de validação de um modelo Ecopath, com um conjunto de dados que varia temporal-

mente, é perfeitamente exequível, mas se o modelador não tem os dados temporais, é ainda pos-

sível certificar-se de que os resultados sejam compatíveis, dos pontos de vista termodinâmico 

e fisiológico. Assim, recentemente, o Ecopath incorporou o Prebal (Diagnóstico Pré-balanço), 

sugerido por Link (2010), que objetiva conferir se as estimativas dos parâmetros de entra-

da dos modelos seguem restrições fisiológicas básicas, e isso é verificado a partir dos valores 

de algumas taxas.

Também Heymans et al. (2016) colaboraram na definição e na interpretação dessas taxas, 
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que nos auxiliam a encontrar incongruências nos tipos de modelos. Aqui destacaremos apenas 

duas dessas taxas: a) Eficiência Bruta (GE), estimada pela razão PB/QB, cujos valores devem 

estar entre 0,1 e 0,35, exceto para grupos de crescimento rápido, que podem ser maiores e pre-

dadores de topo, podendo ter menores valores; b) Respiração/Assimilação (R/A) < 1,0, pois a 

proporção de biomassa perdida com a Respiração não pode exceder a biomassa assimilada. 

R/A é próxima a 1 para organismos maiores e predadores de topo (k-estrategistas) e R/A é bem 

menor que 1 para r-estrategistas.

O Ecopath calcula muitos atributos ecossistêmicos e, com isso, é possível dizer se esse 

ecossistema é resiliente ou estável (ODUM, 1969), quais são as espécies-chave para o siste-

ma que afetariam mais as outras, além de mostrar a eficiência de transferência entre os níveis 

tróficos. Esse modelo/software está sempre se modernizando e novos módulos foram incor-

porados a ele: Ecosim, que estima a dinâmica da variação da Biomassa em relação ao tempo 

(dB/dt), com o objetivo de analisar a dinâmica temporal dos componentes de um ecossistema 

(WALTERS et al., 1997). Com ele, é possível elaborar as perguntas “e se” mencionadas ante-

riormente, do tipo: “e se aumentarmos a captura de tucunarés, o que acontecerá com as tilápias 

e com as aves aquáticas?”. Desde que se tenha dados em séries temporais de captura pesquei-

ra, ou biomassa, é possível realizar o procedimento de calibração mencionado anteriormente. 

Mais recentemente, o Ecopath incorporou o Ecospace, que distribui espacialmente a teia trófi-

ca no ecossistema (WALTERS et al., 1999) e o módulo Value Chain (CHRISTENSEN et al., 

2011) que permite com que dados econômicos da pesca sejam incorporados ao ecossistema, 

como em Bevilacqua et al., (2019).

Uma aplicação do Ecopath na região semiárida brasileira é o trabalho de BEZERRA et al., 

(2018), elaborado para o açude de Sítios Novos, no Ceará. O modelo tem 34 grupos, sendo 

12 espécies de peixes, nove de invertebrados e seis de aves, entre outros. Os autores puderam 

perceber que as espécies invasoras (de invertebrados e peixes) têm papel crucial na ciclagem 

de nutrientes, levando inclusive o ecossistema a um processo de homogeneização da fauna 

(algumas muito dominantes) e “bentificação” com um grande aumento na detritivoria, o que 

reflete diretamente na qualidade da água e na pesca do reservatório.

Modelo SWAT (Soil and Water Assessment Tool)

A bacia hidrográfica proporciona uma visão abrangente e sistemática, que analisa e considera, 

tanto as imposições climáticas naturais, como o resultado das alterações da paisagem causa-

das pelo homem (Porto e Porto, 2008). Nas regiões áridas e semiáridas, a erosão do solo é um 

grave problema, atingindo negativamente não apenas o ecossistema terrestre, como também 

o aquático e, por conseguinte, a sociedade.
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O modelo computacional Soil and Water Assessment Tool (SWAT) foi desenvolvido 

pelo Dr. Jeff Arnold para o Serviço de Pesquisa Agrícola (ARS e NEITSCH, 2009). O software 

é disponibilizado gratuitamente através do endereço: https://swat.tamu.edu. O SWAT é capaz 

de diagnosticar o impacto das alterações do uso, do tipo e do manejo do solo no escoamento, 

erosão e produção de sedimentos, transporte de poluentes e qualidade da água em bacias hidro-

gráficas (LELIS, 2011). As etapas mais importantes para utilização do modelo estão simplifi-

cadas na Figura 3.

Figura 3 – Etapas do modelo SWAT (Soil and Water Assessment Tool)

Para realizar a delimitação da bacia hidrográfica é preciso inserir o Modelo Digital de Elevação 

(MDE), que, em seguida, realizará a subdivisão da bacia em sub-bacias. Os mapas de uso, 

tipo e ocupação do solo são utilizados para divisão das sub-bacias em Unidades de Respostas 

Hidrológicas HRU’s, unidades homogêneas quanto à cobertura do solo e às combinações de ges-

tão. Depois disso, inserem-se os dados climatológicos (precipitação, temperatura, radiação solar, 

velocidade do vento e umidade relativa) e, em seguida, é realizada a simulação. Independente 

do tipo de problema que se pretende diagnosticar, o equilíbrio hídrico precisa estar de acordo 

com a bacia hidrográfica em estudo. Com isso, o modelo baseia-se na equação do balanço hídrico:

𝑆𝑊𝑡 =  𝑆𝑊0 +  ∑ ( 𝑅𝑖 +  𝑄𝑠𝑢𝑝 +  𝐸𝑖 + 𝑃𝑖𝑡
𝑖=1 +  𝑄𝑟𝑒𝑡) (3)

onde:

SWt: volume final de água no solo (mm);

SW0: volume inicial de água no solo (mm);

Ri: precipitação (mm);

Qsup: escoamento superficial (mm);

https://swat.tamu.edu/
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Ei: evapotranspiração (mm);

Pi: percolação (mm) é a infiltração de água no perfil do solo;

Qret: fluxo de retorno (mm) é a ascensão capilar no solo;

A Equação Universal de Perda de Solo Modificada (MUSLE) é utilizada para simular 

a erosão dos solos no modelo, usando o volume de escoamento e o pico de vazão para prever 

a produção de sedimentos (NEITSCH, 2009). As equações utilizadas no modelo, para descre-

verem o ciclo hidrológico, estão descritas no manual disponibilizado gratuitamente, com as 

respectivas funções de cada parâmetro, de acordo com o objetivo da modelagem a ser aplicada 

na bacia. Nos últimos anos, o modelo SWAT vem sendo bastante utilizado, por possibilitar 

a geração de informações e estudos de vários cenários, alterando as características climatológi-

cas e de uso e ocupação do solo, contribuindo para a gestão das bacias hidrográficas (NETO, 

2017). Por exemplo, Dantas et al. (2015) usou o modelo SWAT para simular a vazão e a sedi-

mentação na bacia do Rio Taperoá, na região semiárida do Estado da Paraíba. As maiores taxas 

de produção de sedimentos foram obtidas na parte da bacia que possui solos com baixos teo-

res de matéria orgânica e alta declividade, intensificando o processo de erosão (DANTAS et al., 

2015). No período de calibração, o modelo mostrou-se satisfatório, mesmo a bacia apresentan-

do regime hidrológico típico do semiárido.

Na região semiárida do Rio Cobres, em Portugal, Silva et al. (2013), usando o SWAT, avalia-

ram cenários de uso do solo, mostrando que o cenário de pastagem foi o que apresentou maior 

taxa de produção de sedimentos, e o cenário de mata produziu o menor valor dessa taxa. Neste 

caso, o uso e o tipo do solo estão refletindo diretamente no regime hidrológico da bacia, o que 

acarreta prejuízos mesmo no curto prazo (Silva et al., 2016). Na região semiárida do Quênia 

(África), o modelo SWAT foi aplicado para investigar o impacto do uso do solo sobre os recur-

sos hídricos e quantificou um aumento no escoamento superficial e uma diminuição na recar-

ga do lençol freático, devido às mudanças no uso do solo (BAKER; MILLER, 2013). O uso 

desse tipo de modelo no semiárido brasileiro, demandaria basicamente os seguintes conjun-

tos de dados: mapas de uso do solo, mapas pedológicos, mapas geológicos, imagens de satélite, 

hidrografia, precipitação, temperatura, radiação solar, velocidade do vento e umidade relativa.

CONSIDERAÇÕES FINAIS

O uso de um dos dois softwares descritos resumidamente acima, demanda um número enorme 

de parâmetros. Isso nos lembra dois problemas: a) que não temos estimados os valores da gran-

de maioria de parâmetros para as espécies e para os ecossistemas do semiárido; b) mesmo 

que tivéssemos os valores estimados em laboratório e em campo, teríamos que lembrar que cada 
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valor de parâmetro tem um erro associado (variância) e essa somatória (ou “multiplicatória”) 

de erros poderia nos dar resultados enganosos. Isso nos leva a considerar as seguintes perguntas: 

Será que é realmente vantagem perder tempo e recursos financeiros na confecção de um modelo 

que usa valores “default” de espécies e ambientes, onde esses modelos foram criados pela pri-

meira vez, mas que podem ser completamente diferentes daqueles que encontramos no semiá-

rido? ¿Será que, mesmo com valores de parâmetros confiáveis (medidos localmente), é possível 

ter um modelo que reflete o “mundo real”? Essas perguntas só reforçam a importância de duas 

fases da modelagem que vimos anteriormente: calibração, isto é, a alteração dos valores de parâ-

metros para que os resultados do modelo reflitam o “mundo real”, ou seja, os dados observa-

dos; e, validação, com os mesmos valores de parâmetros (ou ao menos dentro de um intervalo 

aceitável para cada um deles), para certificar-se de que o modelo reflete um conjunto de dados 

para outro período do mesmo ambiente ou, ainda, para ambientes similares.

Para podermos cumprir, então, todas as fases da modelagem, faz-se imprescindível o moni-

toramento contínuo do ambiente e de suas variáveis, ou, ao menos, das variáveis que alimentam 

um dos modelos. Isso pode ser feito com projetos interdisciplinares de monitoramento e pesqui-

sa, orientados pelo modelo, evitando monitoramento de apenas parte das variáveis ambientais, 

que podem não responder a todos os nossos problemas. O monitoramento e o posterior uso de 

múltiplas variáveis em modelos como os aqui descritos, possibilita-nos analisar, de maneira 

abrangente, o funcionamento dos ecossistemas com suas diferentes respostas (diretas e indi-

retas) a dinâmicas naturais e/ou a impactos humanos. Apesar de apenas mimetizar o ecossis-

tema, lembremo-nos do dito do médico Howard Skipper, “um modelo é uma mentira que nos 

a ajuda a ver a verdade”.
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Nosso livro constitui-se de uma coletânea de 22 capítu-

los com estudos desenvolvidos numa das mais impor-

tantes bacias do estado do Rio Grande do Norte, a Bacia 

Hidrográfica do Rio Apodi-Mossoró (BHAM). Os capítu-

los do livro abordam: (i) os principais aspectos ambien-

tais, econômicos e sociais da bacia; (ii) a análise mor-

fométrica elaborada por modelos digitais de elevação 

e ssistemas de informações geográficas; (iii) a caracteri-

zação limnológica dos ecossistemas aquáticos da BHAM 

antes e depois do período de seca prolongada, que afe-

tou grande parte do semiárido nordestino entre os anos 

de 2012 e 2017; (iv) o grau de contaminação por metais 

pesados dos ambientes aquáticos da BHAM e a relação 

de suas concentrações com o uso e a ocupação da bacia; 

(v) as comunidades aquáticas (bacterioplâncton, fito-

plâncton, macrófitas aquáticas, zooplâncton, molus-

cos e peixes) e (vi) os principais aspectos relaciona-

dos à produção de sal e de camarões no estuário do rio 

Apodi-Mossoró. No último capítulo do livro, são descri-

tos dois modelos ecossistêmicos com potencial de apli-

cação na região semiárida brasileira, no intuito de realizar 

simulações e previsões que possam auxiliar nas decisões 

de manejo e de uso sustentável dos recursos hídricos.
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