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RESUMO 

A Baía de Guanabara corresponde à segunda maior baía do litoral brasileiro, sendo 

considerada uma das mais densamente urbanizadas do mundo. Atualmente, há a 

intensificação de atividades de dragagem devido à ampliação de áreas portuárias. 

Estas atividades desencadeiam a ressuspensão de sedimentos, a qual pode alterar a 

biodisponibilidade de nutrientes em ecossistemas aquáticos costeiros, tornando-os 

passíveis de riscos à biota estuarina e à saúde humana. Desse modo, o objetivo geral 

deste estudo foi avaliar os efeitos da ressuspensão de sedimentos na região da Baía 

de Guanabara e o possível aumento da biodisponibilidade do fósforo (P). Na área de 

estudo foram avaliados dois pontos amostrais (Meriti e Porto do Rio), sendo realizadas 

três réplicas, submetidas a sete intervalos de ressuspensão (T-0, 30min, 1h, 3h, 

6h,12h e 24h). Para tanto, avaliou-se a granulometria, o fósforo na água (P na água), 

o fósforo total (PT), o fósforo inorgânico (PI), o fósforo orgânico (PO) e a matéria 

orgânica (MO). No Porto do Rio houve a transferência do P na água para o sedimento 

após a ressuspensão, enquanto no Meriti apresentou aumento na concentração de P 

na água após a ressuspensão. Apenas o Porto do Rio excedeu o determinado pela 

Resolução Conama 454/12 em alguns intervalos após a ressuspensão. Foi aplicado 

teste de Spearman nos dados, e o PT e o PI no Porto do Rio apresentaram correlação 

positiva r = 0.87; p< 0.05, mostrando que há relação entre os dois parâmetros. O 

percentual de matéria orgânica em ambos os pontos oscilou em ambos os pontos 

após a ressuspensão, impossibilitando traçar uma tendência. De acordo com os 

resultados, foi possível inferir que as principais fonte P na Baía de Guanabara é 

proveniente da falta de tratamento de esgoto. Apesar de ser um ambiente eutrófico, a 

Baía de Guanabara mostrou-se diferente na dinâmica de remobilização do P nas 

áreas estudadas, sugerindo que houve a influência da mineralogia nos resultados.  

Palavras-chave: Remobilização. Fósforo na água. Eutrófico. Biodisponibilidade.  

 

 



 

 

ABSTRACT 

Guanabara Bay corresponds to the second-largest bay on the Brazilian coast, is 

considered one of the most densely urbanized in the world. Currently, there is an 

intensification of dredging activities due to the expansion of port areas. These activities 

trigger the resuspension of sediments, which can alter the bioavailability of nutrients in 

coastal aquatic ecosystems, making them susceptible to risks to the estuarine biota 

and human health. Thus, the general objective of this study was to evaluate the effects 

of sediment resuspension in the Guanabara Bay region and the possible increase in 

the bioavailability of phosphorus (P). Two sampling points were evaluated in the study 

area (Meriti and Porto do Rio), with three replicates, submitted to seven resuspension 

intervals (T-0, 30min, 1h, 3h, 6h, 12h, and 24h). For this, we evaluated the 

granulometry, phosphorus in water (P in water), total phosphorus (TP), inorganic 

phosphorus (IP), organic phosphorus (OP), and organic matter (OM). In Porto do Rio 

there was a transfer of P in the water to the sediment after resuspension, while Meriti 

showed an increase in the concentration of P in the water after resuspension. Only the 

Port of Rio exceeded what is determined by Conama Resolution 454/12 in some 

intervals after resuspension. Spearman's test was applied to the data, and the PT and 

PI in Porto do Rio showed a positive correlation r = 0.87; p< 0.05, showing that there 

is a relationship between the two parameters. The percentage of organic matter at both 

points oscillated at both points after resuspension, making it impossible to trace a 

trend. According to the results, it was possible to infer that the main P source in 

Guanabara Bay comes from the lack of sewage treatment. Despite being a eutrophic 

environment, Guanabara Bay showed different P remobilization dynamics in the 

studied areas, suggesting that mineralogy influenced the results.  

Keywords: Remobilization. Phosphorus in water. Eutrophic. Bioavailability. 
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1. INTRODUÇÃO  

O desenvolvimento de atividades industriais, agrícolas, e antrópicas em geral, 

juntamente ao crescimento populacional observados no último século, contribuiu para 

a apropriação inadequada de recursos ambientais (PINHEIRO, CORREA & MONTE, 

2019), assim como possibilitou a liberação de uma série de poluentes orgânicos em 

ecossistemas naturais, principalmente em ecossistemas aquáticos (SROGI, 2008).  

Os estuários configuram complexos ambientes transicionais, onde ocorrem 

interações entre os rios e o mar, sendo frequentemente caracterizados por fortes 

gradientes de salinidade e de condições químicas, alta variabilidade de fatores e alta 

produtividade biológica (WHITFIELD et al., 2013; BASSET et al., 2013). Nesse 

sentido, são considerados um dos ecossistemas mais produtivos, atuando como 

berçário para várias espécies, além da disponibilização de inúmeros bens e serviços 

ecossistêmicos, tais como a sustentação do paisagismo e da pesca costeira, a 

execução de atividades recreativas e culturais, e a possibilidade da prática de 

modalidades esportivas aquáticas (ORTEGA-CISNEROS et al., 2014; SOARES-

GOMES et al., 2016).  

Historicamente, as regiões estuarinas foram as primeiras regiões colonizadas 

por ocupações humanas, regiões portuárias e pela implementação de grandes 

complexos industriais (PALERMO & HAYS, 2014), resultando no adensamento 

populacional e no desenvolvimento econômico destas áreas. Embora sua expressiva 

importância ambiental e cultural, os estuários de todo o mundo têm sofrido mudanças 

radicais em relação à qualidade da água e dos sedimentos (CHEN et al., 2012).  

Certamente, uma das regiões costeiras mais contaminadas do Brasil é a Baía 

de Guanabara, que abarca o maior parque industrial do estado do Rio de Janeiro, com 

aproximadamente 70% das indústrias (SEIXAS FILHO et al., 2020). Além de 

consideráveis efluentes industriais despejados em sua bacia de drenagem, são 

lançadas grandes quantidades de esgoto doméstico sem qualquer tratamento 

sanitário, agrotóxicos, e contaminantes em geral, especialmente no oeste da Baía de 

Guanabara, a área mais afetada (KJERFVE et al., 1997).  

O processo de eutrofização caracteriza um dos diversos danos ambientais 

observados na Baía de Guanabara (FISTAROL et al., 2015). O processo de 

eutrofização produz mudanças na qualidade da água, incluindo a redução de oxigênio 

dissolvido, da biodiversidade aquática e da qualidade cênica (GRAY, 2002; BRANCO, 

2007). Os desequilíbrios nos fluxos de macronutrientes essenciais, como o fósforo (P), 
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podem desencadear a eutrofização, a partir do aumento da população fitoplanctônica 

em ecossistemas aquáticos, tal qual em zonas estuarinas. O processo dinâmico de 

crescimento de fitoplânctons está correlacionado com fluxos espaciais e temporais de 

macronutrientes, como o P (REYNOLDS, 2006; CRUZ, 2016). 

Outrossim, a Baía de Guanabara é concebida como a baía nacional que mais 

recebe processos de dragagens (VALENTIN et al., 1999). Tais processos fazem-se 

indispensáveis para a manutenção periódica de canais de navegação em áreas 

portuárias. Os rios que sofrem assoreamento também necessitam de dragagem para 

manter o canal de navegação, bem como manter a vazão (MONTE, 2017). 

Especialmente em canais responsáveis por interligar estuários ao mar em áreas 

portuárias, a ação efetiva das dragagens altera a profundidade, a composição e a 

ressuspensão do sedimento (SOUSA, 2018). 

Há uma preocupação à nível global em relação ao efeito de distúrbios físicos 

desencadeados pela mobilização de nutrientes e suas implicações (NIENCHESKI & 

JAHNKE, 2002; EGGLETON & THOMAS, 2004). Apesar disso, as investigações 

sobre a liberação de contaminantes para a coluna d’água e para os sedimentos que 

recebem a deposição do material dragado e disposto no meio aquático costeiro, ainda 

são escassamente discutidas no Brasil (MADDOCK et al., 2007; TORRES et al., 2009; 

URBAN et al., 2010; MACHADO et al., 2011).  

O presente trabalho pretende contribuir para a discussão de técnicas analíticas 

e abordagens metodológicas focadas na avaliação da qualidade do sedimento em 

áreas contaminadas em virtude das ações antrópicas e industriais. Portanto, este 

estudo objetiva a compreensão de como a ressuspensão pode afetar a 

biodisponibilidade do fósforo (P) em sedimentos de áreas portuárias e ecossistemas 

estuarinos da Baía de Guanabara, no Rio de Janeiro.  

2. OBJETIVOS 

2.1 Objetivo Geral 

Este estudo objetiva verificar a biodisponibilidade de fósforo (P), por meio de 

experimentos, em sedimentos de áreas portuárias e estuarinas, como estudo de caso, 

a fim de contribuir para o desenvolvimento de análises da qualidade de recursos 

hídricos diretamente afetados por intensas atividades humanas e industriais, 

responsáveis por influenciar a ressuspensão e a variabilidade espacial de sedimentos 

em áreas da zona costeira da Baía de Guanabara – Rio de Janeiro.  



16 
 

2.2 Objetivos Específicos  

a) Caracterizar a granulometria de sedimentos de áreas estuarinas e portuárias 

da Baía de Guanabara.  

b) Verificar o teor de matéria orgânica (MO) encontrada em sedimentos das 

regiões costeiras estudadas na Baía de Guanabara.  

c) Avaliar o comportamento das concentrações de fósforo (P), em função do 

tempo de ressuspensão, em sedimentos do estuário do Rio Meriti e na região 

portuária do Rio de Janeiro. 

d) Avaliar a biodisponibilidade potencial na fase sólida do fósforo (P), por 

intermédio da análise de comportamento geoquímico, em função da 

ressuspensão de sedimentos. 

3. ÁREA DE ESTUDO 

A Baía de Guanabara está situada no sudeste do Brasil, na zona costeira do 

oceano Atlântico do Estado do Rio de Janeiro, delimitada pelas latitudes 22°40’00’’ e 

23°05’00’’ S e longitudes 43°00’00’’ e 43°20’00’’ W (PEREIRA et al., 2021). Esta Baía 

apresenta área de 381km² e dispõe de uma bacia de drenagem de aproximadamente 

481km². Trata-se da segunda maior baía brasileira, constituindo uma das baías mais 

densamente urbanizadas do mundo, totalizando cerca de 16 milhões de habitantes 

em seu entorno (FISTAROL et al., 2015).  

A área de estudo (Figura 1) contempla dois pontos de coleta, situados na porção 

oeste da Baía de Guanabara. O Porto do Rio (Ponto 01) está localizado entre as 

latitudes 22º53’46” S e longitudes 43º12’38” W (região portuária). O Meriti (Ponto 02) 

situa-se entre as latitudes 22º48’11” S e as longitudes 43º16’17” W, consistindo em 

uma região estuarina.  

A Bacia Hidrográfica da Baía de Guanabara (BHBG) é classificada como Região 

Hidrográfica V (RH V) (Figura 2) do Estado do Rio de Janeiro, limitada ao norte pela 

RH IV – Piabanha, ao sul pelo oceano Atlântico, ao oeste pela RH II – Guandu, e ao 

leste pela RH VI – Lagos São João. A BHBG contempla 16 municípios da região 

metropolitana do Rio de Janeiro: Belford Roxo, Cachoeiras de Macacu, Duque de 

Caxias, Guapimirim, Itaboraí, Nilópolis, Niterói, Nova Iguaçu, Magé, Mesquita, 

Petrópolis, Rio Bonito, Rio de Janeiro, São João de Meriti, São Gonçalo e Tanguá 

(COOPETEC, 2014). Há por volta de 55 rios da BHBG que drenam a Baía de 

Guanabara, totalizando a vazão de 220,6 m³.s-1 (SILVEIRA et al., 2017).  
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Figura 1 - Mapa de Localização da Área de Estudo, com ênfase na localização da Baía de Guanabara 
e nos pontos de coleta 01 (Meriti) e 02 (Porto do Rio). 

 

Fonte: autor (2022). 

Figura 2 - Regiões Hidrográficas do Estado do Rio de Janeiro. 

 

Fonte: adaptado de INEA (2013).  
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A expansão dessas áreas urbanas é tida como um dos principais catalisadores 

dos efeitos negativos sobre os recursos naturais, principalmente no que tange aos 

recursos hídricos. Tendo em vista que 40% da população não tem esgoto, 10% não 

tem água encanada e 2% não tem serviços de coleta de resíduos (MDR, 2020), a 

ineficiência do saneamento básico na região torna-se um potencial risco para a 

degradação da qualidade dos corpos d’água. 

Na Baía de Guanabara, o Porto do Rio de Janeiro e o polo industrial 

representam as principais atividades econômicas (CAMPOS, 2017). Na 

circunvizinhança dos ecossistemas costeiros desta Baía, há considerável eutrofização 

e contaminação por metais pesados, substâncias orgânicas, hidrocarbonetos de 

petróleo, patógenos, hormônios e fármacos (NASCIMENTO et al., 2016; CORDEIRO 

et al., 2017; RODRIGUES et al., 2017).   

O rio Meriti tem 20.79 km de extensão e sua bacia de drenagem cerca de 650 

km² de área (BARROS et al., 2016), sendo responsável por 12,3% da descarga anual 

de água doce para a Baía de Guanabara (COELHO et al., 2007). Esta região 

estuarina, na porção noroeste, está situada na região mais poluída da BHBG e 

recebeu, ao longo de muitos anos, efluentes da Panamericana, indústria de cloro-

alcalino localizada no Rio Acari, o qual representa o seu principal afluente, resultando 

na contaminação por Hg no Meriti (BARROCAS & WASSERMAN 1993; PERIN et al., 

1997).  

A remoção de sedimentos aquáticos contaminados por intermédio da 

dragagem constitui uma importante tecnologia de remediação (REIS et al., 2007; 

FONSECA & PALMA, 2018), que visa contribuir para a avaliação dos riscos para a 

biota local em função da ressuspensão de sedimentos (MACHADO et al., 2011).  

4. METODOLOGIA 

4.1 Amostragem 

As coletas de sedimentos e águas superficiais para a produção desta 

monografia foram realizadas no ano de 2014, contemplando o fim do inverno (estação 

seca). A coleta foi realizada em dois locais na Baía de Guanabara. Para tanto, esta 

análise avaliou diferentes pontos de amostragem para verificar a susceptibilidade de 

remobilização do fósforo (P) em função da ressuspensão de sedimentos. As coletas 

foram realizadas com 3 réplicas verdadeiras de cada ponto. As datas escolhidas estão 

relacionadas ao fim do inverno (estação seca), que consiste no pior cenário, com 
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maiores concentrações de nutrientes. As coordenadas geográficas dos pontos estão 

dispostas na Tabela 1. 

Tabela 1 - Coordenadas Geográficas dos pontos de coleta na Baía de Guanabara-RJ. 

Pontos Latitude Longitude 

Meriti 22°48'11" 43°16'17" 

Porto do Rio 22°53'46" 43°12"38" 

Fonte: autor (2022).  

Para as coletas de amostras de água superficial utilizou-se o frasco âmbar, 

descontaminado previamente. As amostras foram mantidas sob refrigeração, e assim 

foram conservadas até a análise (SILVEIRA et al., 2011; MONTE, 2014). Já as 

amostras de sedimento superficial, foram obtidas por meio do auxílio de um 

amostrador qualitativo do tipo van Veen, sendo armazenadas em sacos plásticos. 

4.2 Ensaios de Ressuspensão 

Para a realização de ensaios de ressuspensão em laboratório, foram pesadas 

20 g de sedimento úmido homogeneizado em erlenmeyer de 125 mL, no qual foram 

adicionados 100 mL de água não filtrada, coletada na área do canal da Baía de 

Guanabara. As quantidades de sedimento e água mencionadas são resultado de uma 

adaptação do estudo de Morse (1994) por Machado et al. (2011), que forneceu suporte 

metodológico para a concretização deste estudo.  

O ensaio de ressuspensão foi efetivado considerando seis intervalos de tempo: 

30min, 1h, 3h, 6h, 12h e 24h. A escolha dos intervalos inicial e final teve como base 

estudos anteriores, os quais demostraram que a primeira hora é mais passível de 

mudanças na biodisponibilidade (MORSE, 1994; MACHADO et al., 2011; LEMOS, 

2015; MONTE, 2017). O intervalo de 24 horas foi atribuído como em outras pesquisas, 

visando a comparação da estabilidade dos contaminantes em detrimento dos 

intervalos menores, bem como a simulação de eventos de ressuspensão de maior 

duração. Todas as amostras foram feitas em duplicatas (MONTE, 2014).  

Após os ensaios de ressuspensão, a água foi filtrada e o sedimento separado 

por intermédio da centrifugação. Este sedimento foi seco em estufa durante 3 dias, 

sob temperatura moderada (< 40º C), sendo homogeneizado para posterior extração 

sequencial química. 

4.3 Determinação do Fósforo na Água 

As amostras para a determinação de Fósforo Total (PT) foram guardadas em 

frascos de polietileno de alta densidade, sendo refrigeradas até a chegada no 
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laboratório, no qual foram mantidas congeladas e no escuro até a execução da 

análise. O método aplicado está descrito em Grasshoff et al. (1999), e se fundamenta 

na oxidação simultânea (PT) da amostra não filtrada por persulfato de potássio P.A. 

(K2S2O8) purificado (dupla recristalização do K2S2O8) em autoclave a 1 atmosfera por 

45 minutos, seguida pela determinação do nutriente.  

Ao fim do processo de oxidação, parte da amostra é utilizada para a 

determinação do PT na forma de nutrientes inorgânicos, por meio do método 

colorimétrico, retratado nos estudos de Grasshoff et al. (1999). Este processo converte 

P orgânico em inorgânico. Em seguida, por diferença do inorgânico obtido sem a 

oxidação, estima-se o orgânico. 

4.4 Determinação do Fósforo Sedimentar  

 A metodologia descrita por Aspila et al. (1976) foi tomada como base para a 

análise de fósforo total, inorgânico e orgânico no sedimento. O P total (orgânico + 

inorgânico) foi determinado através de calcinação em mufla (450 °C) em cerca de 0,5 

g de sedimento seco (homogeneizado e macerado) por 2 horas. Posteriormente, 

foram adicionados 10 mL de HCl 1 mol.L-1 por um tempo de extração de 16 horas, em 

mesa agitadora. Em sequência, as amostras foram centrifugadas durante 20 minutos 

a 2500 rpm. As alíquotas de 0,5 mL do extrato foram retiradas, sendo completadas 

com 9,5 mL de água deionizada (fator de diluição de 20).  

Após os procedimentos descritos, a metodologia segue pela análise 

colorimétrica para o fósforo inorgânico dissolvido (GRASSHOFF et al., 1983). O 

fósforo inorgânico (PI) foi determinado de acordo com o mesmo procedimento usado 

para o fósforo total (PT), todavia em alíquota de sedimento seco não calcinado. Ou 

seja, tal processo foi eximido da etapa de calcinação/queima em mufla. O fósforo 

orgânico (PO) foi determinado pela diferença entre o teor de fósforo total (PT) e o 

inorgânico (PI), conforme demonstra a equação 1 abaixo: 

 

 PO = PT – PI (1) 

 

Onde:  

PO = fósforo orgânico (µg.g-1); 

PT = fósforo total (µg.g-1);  

PI = fósforo inorgânico (µg.g-1). 
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4.5 Caracterização Granulométrica  

 Para a caracterização granulométrica, 1,5 g de amostra de sedimento úmido foi 

disposta em um tubo falcon de 50 mL, e adicionados 40 mL de agente dispersante 

hexametosfato (40 g/L), seguido por agitação por 24h. A determinação foi realizada 

no analisador de partículas a laser (CILAS Shimadzu 1064). Os resultados foram 

obtidos por meio do auxílio do programa GRADSTAT (versão 8). 

4.6 Determinação da Matéria Orgânica 

A matéria orgânica foi caracterizada através da aplicação do método de perda 

térmica, no qual foi utilizada 1g de amostra, submetida à mufla por 4 horas e meia sob 

temperatura de 450° C (HEIRI, LOTTER & LEMCKE, 2001). 

4.7 Tratamento de Dados Estatísticos 

As análises estatísticas foram realizadas pelo software Statistica versão 7. 

Primeiramente, foi aplicado o teste de normalidade de Shapiro-Wilk, no qual, pela 

classificação de Dansey & Reidy (2006), os dados foram classificados como não-

paramétricos. Devido a classificação, foi aplicada a correlação de Spearman nos 

dados obtidos. Para o melhor entendimento dos dados estatísticos, foi realizada a 

Análise de Componentes Principais (APC), que é uma análise multivariada utilizada 

para explorar, interpretar e reduzir os dados, inclusive dados ambientais, sem que 

haja perda de informação (SABINO, LAGE & ALMEIDA, 2014). 

5. FUNDAMENTAÇÃO TEÓRICA 

5.1 Poluição dos Estuários 

A avaliação da influência antrópica em zonas costeiras auxilia na proteção de 

ecossistemas e espécies mais vulneráveis (PATERSON et al., 2011). À nível global, 

essas influências antropogênicas sem precedentes têm acelerado o processo de 

degradação de ambientes costeiros sensíveis (MASELLI, 2004; NICHOLS et al., 2019; 

RABALAIS & TURNER, 2019). Nacionalmente, a degradação ambiental é uma 

realidade em diversos ecossistemas costeiros (BAPTISTA FILHO et al., 2019; 

MOURÃO et al., 2020).  

O gerenciamento das áreas estuarinas representa um dos grandes desafios de 

gestão ambiental, principalmente nas últimas décadas. A ocupação humana, por 

intermédio de construções de barragens, represas, canais, estradas e pavimentos, e 

a instalação de portos, tem modificado as características ecológicas naturais de 

estuários (CAMPOS, 2018). Consequentemente, estes ecossistemas passaram a 

exibir consideráveis graus de poluição e impactos pela introdução de uma vasta 
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variedade de contaminantes químicos (OLIVEIRA & MARTINS, 2011; SUN, WANG & 

HO, 2012). 

Os estuários (Figura 3) são descritos como corpos d’água costeiros 

semifechados, nos quais a água doce derivada da drenagem continental interage 

livremente com o oceano adjacente, diluindo a água marinha (OLIVEIRA & MARTINS, 

2011), e certificando a renovação periódica e a modificação intensa de matéria 

orgânica (BERTHELSEN et al., 2020). Estes importantes ambientes apresentam 

capacidade de retenção e concentração de material oriundo de toda a sua bacia de 

drenagem, concebendo um considerável aporte da produção primária de biomassa e 

da ciclagem de nutrientes (PEREIRA FILHO, SPILLERE & SCHETTINI, 2003; JESUS 

et al., 2020). 

Figura 3 - Bloco diagrama do ambiente estuarino, com ênfase na subdivisão morfodinâmica: Alto 
Estuário, Médio Estuário e Baixo Estuário. 

 

Fonte: adaptado de Perillo (1995); Miranda et al. (2002); Montagna, Palmer & Beseres (2013).  

Os poluentes são inseridos nos estuários por meio de bueiros, descargas 

industriais, escoamento de áreas urbanas e industriais, efluentes de tratamento de 

esgoto, e por deposição atmosférica (SUN, WANG & HO, 2012). O poluente adentra 

por uma fonte pontual ou difusa, por meio do transporte hidrodinâmico, decorrente do 

encontro entre o rio e o oceano, sob a influência das marés, sendo então distribuídos 

entre as fases dissolvida e particulada, que são determinadas por condições 

ambientais. A fase particulada se associa às partículas em suspensão, que podem se 

depositar no fundo (FERNANDES, 2001). Desse modo, os sedimentos podem 
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transportar poluentes para o ambiente estuarino (CISZEWSKI & GRYGAR, 2016; 

RÜGNER et al., 2019).  

Estudos anteriores demonstram que as interações entre sólidos terrestres e 

formas moleculares de poluentes são influenciadas por características físico-químicas 

da água, como o pH e a matéria orgânica dissolvida, assim como partículas de 

sedimento (composição mineralógica e tamanho da partícula) (GUNAWARDANA, 

2011; PENG et al., 2018). O grau de poluição do ambiente estuarino depende da 

capacidade do fluxo de transportar poluentes através da coluna d’água, bem como 

dos sedimentos (WIJESIRI et al., 2019). A presença de compostos com potencial 

acumulativo e de persistência pode variar entre bioacumulação, suspensão e 

deposição em sedimentos (HINOJOSA-GARRO et al., 2020; LIU et al., 2020).  

Como consequência, os poluentes afetam a qualidade da água, devido às 

restrições de troca de água e à poluição resultante do descarte de águas residuais e 

de resíduos sólidos em regiões estuarinas (LI, TSE & FOK 2016; MACHADO et al., 

2016). Além de afetar a resiliência do ambiente, podem ocasionar efeitos deletérios 

para vidas aquáticas e resultar na degradação ecossistêmica de modo geral (JAHAN 

& STREZOV 2018; NETHAJI et al., 2017; KAMALI et al., 2019). 

Há uma necessidade significativa na expansão de conhecimentos acerca das 

mudanças nas cargas de poluentes durante o transporte no meio aquático, visando 

compreender como a poluição terrestre resulta na degradação de ecossistemas, a 

exemplo de estuários (WIJESIRI et al., 2019). Para tanto, os estudos espaciais e 

temporais com enfoque na avaliação da poluição e eutrofização em corpos hídricos, 

comumente baseiam-se em conhecimentos acerca da geoquímica e da 

sedimentologia (GARCÍA-AYLLÓN, 2017; SPAGNOLI & ANDRESINI, 2018). 

5.2 Eutrofização 

A eutrofização é um dos principais problemas ambientais acometidos em 

ecossistemas hídricos que a humanidade enfrenta na atualidade (SCHINDLER et al., 

2016; PINTO & ANTUNES, 2020). Há uma preocupação iminente ao considerar o 

contexto hídrico da América do Sul, que no ano de 2010 enfrentava problemas de 

eutrofização em 41% dos corpos d’água (NYENJE et al., 2010). Como agravante às 

gerações e atividades futuras, estima-se que, até o ano de 2058, 55% de 

ecossistemas aquáticos nessa porção continental estejam eutrofizados (WANG et al., 

2018).  
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O processo de eutrofização refere-se ao aumento da biomassa de organismos 

fotossintéticos, viabilizado pela ampliação das concentrações de nutrientes em 

ecossistemas aquáticos. O avanço desse processo dificulta a penetração de luz solar 

no corpo hídrico, ocasionando a morte de considerável parte da biomassa 

fotossintética, de modo que sua decomposição consuma o oxigênio dissolvido na 

água. Em virtude disso, há perda da biodiversidade, mortandade de peixes, 

comprometimento da qualidade da água, elevação da turbidez no meio, e danos em 

tubulações e bombas, o que demanda altos custos para o tratamento da água 

(JEPPESEN, SONDERGAARD & LIU, 2017; VON SPERLING, 2017; PINTO & 

ANTUNES, 2020; NISHIMURA, 2020).  

Embora o processo de eutrofização (Figura 4) possa ocorrer de modo natural, 

a atividade antrópica constitui um importante intensificador deste fenômeno, 

principalmente, em locais a jusante de áreas de urbanização densa e instalação de 

atividades de agricultura. O uso inadequado de fertilizantes em práticas de agricultura, 

bem como o despejo de efluentes em corpos receptores representam os principais 

meios de entrada por fontes artificiais de nutrientes em corpos d’água (NETO & 

FERREIRA, 2007; DANTAS-SILVA & DANTAS, 2013).  

Figura 4 - Processo de Eutrofização na Baía de Guanabara. 

 

Fonte: adaptado de Cruz, 2016; Centro de Socioeconomia e Planejamento Agrícola (CEPA), 2022.  

As mudanças na carga de nutrientes em corpos hídricos aumentam a produção 

líquida do ecossistema, modificando o sistema para a autotrofia (BECKER et al., 

2010). As concentrações dos nutrientes em ambiente estuarino são dependentes da 

mistura entre os rios e as águas oceânicas dentro do estuário, a qual determina-se 

por características físicas, como a forma e o tamanho do estuário, volume, amplitude 

das marés e o influxo de água doce (SANDERSON & COADE, 2010; PLEW et al., 

2018). 
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Entre os nutrientes que influenciam a eutrofização em ecossistemas aquáticos, 

o Nitrogênio (N) e o Fósforo (P) são os maiores contribuintes (MACEDO & SIPAÚBA-

TAVARES, 2018), cujos teores são enriquecidos nos rios, durante o seu percurso até 

ao mar, ou por descargas diretas nestes sistemas (PINA et al., 2003). Destes, o P tem 

sido apontado como o principal elemento a ser controlado para a contenção da 

eutrofização (SCHINDLER et al., 2016), sendo a sua mitigação imprescindível para o 

controle desse processo, considerando que o P não possui fontes atmosféricas 

(KOHATSU et al., 2020). 

Além disso, Schindler et al. (2016) e Sondergaard et al. (2017) destacam que, 

ao reduzir a concentração de P, a relação N/P é alterada, o que fomenta a competição 

de outras espécies com as cianobactérias. Destaca-se, também, uma necessidade 

imediata no que tange à retirada ou redução das fontes externas desses nutrientes, 

mas essencialmente no controle do retorno do P para a coluna d’água (OLIVEIRA et 

al., 2020).  

Os processos de retenção e liberação de sedimentos críticos são fundamentais 

visando o controle e monitoramento dos processos de eutrofização (RODRIGUES, 

2021). A retenção e liberação são sujeitas às características do meio, a exemplo de 

modificações de propriedades físico-químicas, sobretudo pH, potencial de 

oxirredução, teores de ferro, matéria orgânica e oxigênio dissolvido (SANTOS 2018), 

as quais possibilitam a circulação e a entrada do nutriente para a coluna d’água 

(FRANZEN et al., 2010). 

De acordo com a Portaria n° 2.914, de 12 de Dezembro de 2011 do Ministério 

de Saúde, as florações das cianobactérias representam o maior problema relacionado 

à perda da qualidade da água de lagos e reservatórios eutrofizados (BRASIL, 2011). 

Nesse viés, a elevação nos níveis de eutrofização pode causar problemas na 

capacidade de sustentabilidade do sistema, sendo passível de aumento no nível de 

toxicidade e consequente comprometimento da saúde humana. Outrossim, há 

possibilidade da inviabilização do uso das águas atingidas para o abastecimento 

público (SPRINGER, 2017).  

Além disso, a eutrofização pode gerar danos ambientais, tais como a alta 

mortalidade de espécies aquáticas. Em decorrência disso, há perdas econômicas, 

resultantes da alteração na fonte de renda do mercado de pescados que, por sua vez, 

resultam em mazelas sociais, especialmente às populações ribeirinhas. Além disso, 

uma grande quantidade de peixes mortos pode provocar crise sanitária, por meio da 
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proliferação de doenças e impactos visuais (AZEVEDO, 1998). Ademais, são 

prejudicados também os setores de aquicultura, turismo, entretenimento, geração de 

energia, e de navegação (NISHIMURA, 2020).  

5.3 Ressuspensão de Sedimentos  

O sedimento constitui um importante local para armazenamento de poluentes. 

Em contrapartida, processos de ressuspensão de sedimentos podem remobilizar 

poluentes para a coluna d’água. O potencial de remobilização de poluentes representa 

um problema complexo para os ecossistemas antropogênicos (SCHAFER et al., 

2006). Embora a fonte antrópica da poluição seja identificada e removida, os 

poluentes armazenados em sedimentos podem ser lançados na coluna d'água (Figura 

5), impactando as comunidades pelágicas (BANCON-MONTIGNY et al., 2019).  

Figura 5 - Representação da função dos sedimentos em suspensão nos processos biogeoquímicos 
estuarinos (As caixas representam constituintes químicos e as setas, os processos físicos e 
biogeoquímicos responsáveis pelas transferências entre os compartimentos). 

 

Fonte: adaptado de Turner & Millward (2002).  

A ressuspensão de contaminantes ligados aos sedimentos é ocasionada por 

origens naturais, a exemplo da bioturbação (COZZOLI et al., 2019), indução de ondas 

por ventos, tempestades de correntes de maré e cunha salina estuarina (LATIMER et 

al., 1999; LACERDA et al., 2007); ou por indução antropogênica, decorrentes de 

eventos de dragagem, tráfego de navios e arrastos de fundo (MONTE, 2014).  

Esses fenômenos de ressuspensão sedimentar são de expressiva importância 

nos processos que influenciam a dinâmica de liberação ou precipitação de íons para 
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a coluna de água (DAPENG et al., 2011; RODRIGUES, 2021). Ao adentrarem a coluna 

d'água, os processos geoquímicos passam a agir sobre as partículas suspensas de 

sedimentos, remobilizando-os para a fase dissolvida e, assim, podendo ser 

potencialmente biodisponíveis (CHRISTENSEN, 1998). 

A intensidade da ressuspensão depende do tempo, que influencia na dinâmica 

das partículas suspensas, nas modificações ambientais e na quantidade de sedimento 

ressuspenso (EGGLETON & THOMAS, 2004). A avaliação de aspectos químicos e 

físicos dos sedimentos relacionados a eventos de ressuspensão, como granulometria, 

teor de matéria orgânica, pH, salinidade da água e condições redox, são fundamentais 

para a compreensão do comportamento dos poluentes ligados a esses sedimentos. 

Os ensaios de ressupensão demonstram uma influência nas formas químicas dos 

contaminantes, que podem torná-los potencialmente biodisponíveis (COTOU et al., 

2005), conforme ilustrado na Figura 6.  

Figura 6 - Representação dos efeitos de ressuspensão de sedimentos sobre a variação na 
biodisponibilidade dos nutrientes, sendo passível de alteração na pluma de dispersão da dragagem e 
no local de deposição do material, devido às diferenças físico-químicas. 

 

Fonte: adaptado de Monte (2017).  

A interface água-sedimento é recorrentemente perturbada pelo processo 

hidrodinâmico (QIN et al., 2006; QIN et al., 2019). A dinâmica dos processos de 

liberação de nutrientes das camadas de sedimentos para a coluna d’água é importante 

no entendimento do processo de ressuspensão no ambiente aquático, sendo essa 
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liberação dinâmica marcada pela indução e consequente ressuspensão dos 

sedimentos (TENGBERG, ALMROTH & HALL, 2003).  

As variações temporais de contaminação de sedimentos podem ser 

observadas para contaminantes orgânicos em ecossistemas costeiros, tais como 

nutrientes (YASUI et al., 2016). Nesse âmbito, diversos estudos sobre os impactos de 

um evento de ressuspensão de sedimentos têm enfocado na composição de 

nutrientes da água após o sedimento ressuspenso. Decerto, os fluxos de nutrientes 

na coluna d’água dependem fortemente das mudanças sazonais de concentração de 

nutrientes no sedimento (CLAVERO et al., 2000; SMITH et al., 2011). 

No caso específico do P, a interação entre partículas e este elemento ou outros 

poluentes é considerada ativa em ambientes frequentemente sujeitos à ressuspensão 

de sedimentos, tais como estuários, canais ou lagos (YI et al., 2017; TANG et al., 

2018). Ademais, a ressuspensão pode levar à segregação de sedimentos de acordo 

com o tamanho de partícula (como areia, silte ou argila), entre os quais o P pode variar 

em concentração. Dessa maneira, o tamanho do grão é um indicador ambiental 

(ZHANG et al., 2019).  

 Em síntese, a predição dos impactos diretos e indiretos relacionados aos 

eventos de ressuspensão de sedimentos contaminados faz-se necessária para a 

avaliação conjunta de informações sobre geoquímica, aporte e distribuição de 

poluentes e como estes são incorporados pela biota local, a fim de gerar um 

diagnóstico refinado sobre o impacto dos contaminantes no ambiente (LEMOS, 2015).  

5.4 Processo de Dragagem 

 A dragagem refere-se a uma antiga e importante intervenção ambiental, 

utilizada desde a época dos Sumérios (5.000 a.C.) para a abertura de canais para a 

navegação. Os processos de dragagem podem ser subdivididos em dragagem inicial 

(abertura do canal artificial com material virgem), dragagem secundária (manutenção 

para retirada do material sedimentar), e dragagem ambiental (aplicada visando o 

desassoreamento e retirada de lodo em corpos d’água) (BRAY, BATES & LAND 1997; 

MONTE, 2017; SILVA-FILHO, 2015).  

A eficácia da dragagem depende de vários fatores, como a disponibilidade 

tecnológica, o tempo de operação, o escopo da ação da dragagem e a profundidade 

desse processo (FAN et al., 2004; LIU et al., 2017). No decorrer do processo de 

dragagem, que tem como início a extração dos sedimentos, prosseguindo com o seu 

transporte e terminando por meio de sua deposição, são formadas plumas de 
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sedimentos, cujas características dependem das condições hidrodinâmicas do local 

(VAN RIJN, 2019; SITOE et al., 2021). Abaixo, a Figura 7 exibe um esquema 

representativo acerca da dispersão do material dragado em um determinado corpo 

hídrico. 

A compreensão dos processos de mobilização sedimentar faz-se indispensável 

no que tange ao gerenciamento costeiro (LESSA, 2020). A disseminação das práticas 

de dragagem foi viabilizada por sua mecanização, crescente no século XIX, facilitando 

a construção de grandes obras de navegação, a exemplo de canais 

(SWAYAMPRAKASH, 2019). Dessa forma, os processos de dragagem de 

manutenção constituem uma fonte de impactos ambientais recorrentes, visto que para 

assegurar a eficiência e segurança das navegações torna-se fundamental que as vias 

de locomoção estejam livres, em relação a sua profundidade e a sua largura (REIS et 

al., 2020). 

Figura 7 - Modelo conceitual temporal e espacial da pluma de sedimentos posterior à dragagem. 

 

Fonte: adaptado de Monte (2017).  

A manutenção dos canais de navegação estuarinos obriga à execução da 

dragagem, fomentando o contínuo processo de expansão portuária. Embora estudos 

prévios relatem que a dragagem reduz a carga total de nutrientes em curto prazo 

(ZHANG et al., 2016; YU et al., 2017), há impactos no habitat aquático, nos 

organismos e na biodiversidade. Além disso, ocorrem alterações no padrão de 

circulação, poluição secundária do ambiente por substâncias tóxicas existentes em 

depósitos sedimentares, resuspensão, transporte de sedimentos e alterações na 

turbidez e na qualidade de água (GUSTAVSON et al., 2008; CASTRO & ALMEIDA, 

2012; SILVA & GOMES, 2012). 



30 
 

Um importante marco para o arcabouço legal e para a estrutura normativa no 

que tange aos sedimentos no contexto da qualidade ambiental é a Resolução 

CONAMA n° 454/2012, promulgada em 1º de novembro de 2012, a qual orienta para 

procedimentos referenciais no gerenciamento do material a ser dragado em corpos 

d’água em território nacional (BRASIL, 2012). Segundo essa Resolução, o 

empreendedor a realizar procedimentos de dragagem deve optar por caracterizar o 

material a ser dragado por meio de amostragens simples ou por meio de amostras 

compostas que sejam representativas de uma Unidade de Caracterização de 

Dragagem (UCD), de acordo com as características da coluna de sedimento a ser 

dragada. 

A ilustração abaixo (Figura 8) demonstra uma hipótese, na qual a amostragem 

atinge uma coluna sedimentar com espessura de 3 metros, sendo que cada amostra 

composta deve ser obtida a partir de 4 amostras simples por horizonte. Desse modo, 

ao fim, serão geradas 3 amostras compostas. Cada amostra composta resultará da 

mistura de quantidades iguais de material oriundo das amostras simples. 

Especificamente para esses casos, recomenda-se que os ensaios ecotoxicológicos 

sejam realizados unicamente na amostra superficial (BRASIL, 2012). 

Figura 8 - Unidades de Caracterização de Dragagem (UCD). 

 
Fonte: BRASIL, 2012.  

O caso ilustrativo exibido acima não é responsável pela definição dos 

horizontes a serem coletados a cada metro, tampouco determina se devem apresentar 

as mesmas espessuras. Nesse sentido, cada obra de dragagem específica deverá 
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estabelecer o plano de amostragem de acordo com a área e volume a serem dragados 

e com o equipamento de dragagem, assim como as características da região. As UCD 

devem dividir a área a ser dragada, em volumes de material com características 

granulométricas uniformes e níveis de contaminação semelhantes (BRASIL, 2012). 

5.5 Fósforo em Estuários 

 O elemento fósforo (P) constitui o grupo de nutrientes essenciais à vida, e 

possui um ciclo biogeoquímico (Figura 9) de destaque em ambientes costeiros, bem 

como em diferentes graus de impactos induzidos pelo homem, sendo indispensável 

para a formação da matéria orgânica (BERBEL, 2008). A origem natural do P na água 

ocorre por diversas maneiras, como decomposição da matéria orgânica, intemperismo 

e dissolução de corpos rochosos, processos erosivos na bacia de contribuição, 

assoreamento, intensidade das trocas entre sedimento e coluna d’água, e processos 

de lixiviação do solo, apesar da relativa escassez na crosta terrestre e disponibilidade 

naturalmente baixa (ESTEVES, 2011; PIVELLI & KATO, 2005; VON SPERLIN, 2007).  

Figura 9 - Ciclo Biogeoquímico do Fósforo. 

 

Fonte: adaptado de Lusk (2015).  

Em condições naturais, o P ocorre sob as seguintes formas: P inorgânico não 

apatítico, P inorgânico apatítico e P orgânico. Todas as formas ou frações de fosfato 

são essenciais, mas o fosfato inorgânico dissolvido (ou ortofosfato, ou fosfato reativo) 

é o mais importante por ser a principal forma de fósforo assimilada pelos vegetais 

aquáticos (RICKLEFS, 2010).  Em ambiente aquático, os ortofosfatos podem estar 
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sob diferentes formas iônicas em função do pH do meio: H3PO4 (em condições de 

muita acidez), H2PO4
- (em condições neutras), HPO4

2- (sob condições básicas ou 

alcalinas) e PO4
3- (forma molecular mais simples de fosfato, sob condições 

extremamente básicas ou alcalinas) (JUN, JIANTONG & YOUNGDING 2008).  

Biologicamente, o P é assimilado somente na forma de fosfato. O fosfato em 

ecossistemas aquáticos dispõe de origens naturais e artificiais (VAROL, 2013). O 

fosfato liberado naturalmente é carreado pelas águas de escoamento superficial e 

adentra em corpos d’água sob a forma solúvel, ou adsorvido às argilas. 

Evidentemente, a forma adsorvida refere-se à via mais importante de acesso de 

fosfato aos ecossistemas aquáticos tropicais, considerando a frequência de solos 

argilosos (ESTEVES, 2011). O transporte desse elemento possibilita a alteração da 

disponibilidade biológica e do fluxo para as áreas costeira e oceânica. De todo modo, 

o ciclo e a disponibilidade do P em estuários dependem de sua especiação (BIANCHI, 

2007).  

Estima-se que cerca de 80% do P é perdido na cadeia de abastecimento, desde 

a extração até o uso no setor agrícola, sendo que grande parte acaba em corpos 

hídricos, levando à poluição por nutrientes. Portanto, considera-se que as taxas de 

retorno do P ao seu ciclo biogeoquímico estejam gradativamente reduzidas em 

comparação com as suas perdas, ocasionando impactos na disponibilidade das suas 

fontes naturais e na qualidade das águas, por consequência do processo de 

eutrofização (CORDELL, 2017).  

Muitos são os estudos relacionados às formas de P nos sedimentos aquáticos, 

tendo em vista que mais de 90% do P transportado pelos rios para estuários e águas 

costeiras está associado a sólidos em suspensão (JORDAN et al., 2008). Os 

sedimentos são ativos nos ciclos biogeoquímicos dos nutrientes e agem na 

remobilização, retenção e biodisponibilidade destes em processos de oxidação da 

matéria orgânica, em seu teor e nos processos de adsorção, principalmente por 

origens ligadas ao grande crescimento populacional e industrial (MANAHAN, 2005; 

GASPAR et al., 2013). Percorrendo os rios até o estuário, o P é geralmente dessorvido 

de sedimentos suspensos pelo aumento da salinidade e posterior competição de 

outros ânions para locais de sorção (LEBO, 1991; HOWARTH & MARINO, 2006). 

A dinâmica do P está diretamente relacionada aos sedimentos aquáticos. O 

potencial redox (Eh) reflete a capacidade do ambiente em oxidar ou reduzir os 

compostos nos sedimentos, particularmente os poluentes, sendo um fator primordial 
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para a biodisponibilidade de P (BATURIN, 2003). Além do Eh, a retenção ou liberação 

a partir do sedimento estão relacionadas ao potencial hidrogeniônico (pH), 

temperatura, atividade microbiana, concentrações de P e presença dos cátions Fe3+, 

Al3+ e Ca2+ na água intersticial. Em corpos hídricos, a concentração de fosfatos na 

coluna d’água é dependente de fatores, como a concentração de oxigênio dissolvido, 

a relação entre espécies químicas de fósforo e o par redox Fe(II)/Fe(III) 

(RUTTENBERG, 2014). 

A contribuição do processo de remobilização de nutrientes dos sedimentos para 

a coluna d’água é muito mais representativa do que a contribuição dos esgotos 

domésticos (CUNHA & WASSERMAN, 2003; OLIVEIRA, 2010). Portanto, faz-se 

indispensável a determinação da relação entre a composição dos sedimentos e o 

fosfato a ele ligado, a fim de avaliar o potencial deste compartimento em liberar P para 

a fase aquosa (PROTAZIO, TANAKA & CAVALCANTE, 2004).  

6. RESULTADOS  

6.1 Granulometria 

 Os sedimentos são agrupados por frações granulométricas, tendo sido três 

frações granulométricas identificadas, areia (2mm – 0,053mm), silte (0,053mm – 

0,002mm) e argila (<0,002mm). Os sedimentos analisados por este estudo são 

essencialmente compostos por partículas finas. Os dois pontos de coleta apresentam 

predominância eminente de grãos na fração silte. Entretanto, os sedimentos do Meriti 

são caracterizados por partículas finas, dispondo percentuais mais elevados em 

argila, tal como ausência de grãos na fração areia. Enquanto no Porto do Rio ocorrem 

partículas na fração areia, percentuais mais elevados de silte e percentuais menos 

elevados de argila em relação ao Meriti. As porcentagens da granulometria estão 

dispostas na Figura 10.  

Figura 10 - Percentuais das frações granulométricas dos pontos de coleta na Baía de Guanabara – RJ. 
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Fonte: autor (2022).  

6.2 Fósforo na Água 

 As concentrações de P na água estão expressas em µmol/L, conforme os seis 

intervalos de tempo analisados (Figura 11). Para ambos os pontos de coleta não foram 

geradas informações sobre o tempo inicial (T-0), das condições in natura. Os maiores 

valores de P na água foram encontrados no ponto de coleta de Meriti. Este ponto 

apresentou tendência de aumento de 30min para 1h e, posteriormente, apresentou 

tendência de queda 3h e 12h, seguida de tendência de aumento nas concentrações 

em 24h. Já o ponto de coleta do Porto do Rio apresentou crescimento apenas de 

30min para 1h, prosseguida por uma tendência de redução até 24h.  

0%

20%

40%

60%

80%

100%

Areia (%) Silte (%) Argila (%)

%

Frações Granulométricas

Granulometria

Meriti Porto do Rio



35 
 

Figura 11 - Concentração de Fósforo na água (P água) nos pontos de coleta Meriti e Porto do Rio, na 
Baía de Guanabara-RJ. As barras principais representam a média e as barras de erro representam o 
erro padrão para cada intervalo. 

 

Fonte: autor (2022).  

6.3 Fósforo Total 

 As concentrações de P total estão expressos em µg/g, de acordo com os seis 

intervalos de tempo avaliados e o sedimento antes da ressuspensão (Figura 12). 

Dentre os pontos analisados, o Porto do Rio exibiu concentrações mais elevadas em 

relação a Meriti. O ponto de coleta Meriti apresenta tendência de aumento do tempo 

inicial (T-0) para 30min, seguido de decréscimo até 3h. Após isso, há um ligeiro 

aumento em 6h, prosseguido de um novo decrescimento em 12h e estabilização em 

24h. De modo geral, há discreta tendência de aumento após a ressuspensão, visto 

que em 24h a média atingida ultrapassa a média do T-0. O ponto de coleta do Porto 

do Rio, por sua vez, há uma tendência de aumento de T-0 para 30min e, 

posteriormente, ocorre relativa estabilidade entre 1h e 12h, com tendência de aumento 

em 24h.  

Figura 12 - Concentração de Fósforo Total (PT) nos pontos de coleta Meriti e Porto do Rio, na Baía de 
Guanabara-RJ. As barras principais representam a média e as barras de erro representam o erro 
padrão para cada intervalo. 
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Fonte: autor (2022).  

6.4 Fósforo Inorgânico 

 Os valores de P inorgânico estão expressos em µg/g, conforme os sete 

intervalos de tempo (Figura 13). As concentrações encontradas em Porto do Rio são 

bem mais expressivas das que foram identificadas em Meriti. O ponto de coleta de 

Meriti apresenta tendência de aumento nas concentrações entre T-0 e 30min, seguido 

de decréscimo nas concentrações em 1h e estabilização em 3h. Em geral, este ponto 

apresenta oscilação nas concentrações com tendência de um discreto aumento após 

a ressuspensão. No o ponto de coleta do Porto do Rio, apresenta uma tendência de 

aumento em 30min e atinge o ápice em 1h. Após isso, ocorre oscilação entre 3h e 

12h, finalizando com tendência de aumento em 24h em relação a antes da 

ressuspensão. 

Figura 13 - Concentração de Fósforo Inorgânico (PI) nos pontos de coleta Meriti e Porto do Rio, na 
Baía de Guanabara-RJ. As barras principais representam a média e as barras de erro representam o 
erro padrão para cada intervalo. 
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Fonte: autor (2022).  

6.5 Fósforo Orgânico 

 As concentrações de P orgânico estão expressas em µg/g, analisadas 

conforme os sete intervalos temporais (Figura 14). Em relação aos pontos, o Porto do 

Rio apresentou concentrações maiores do que o Meriti antes e após a ressuspensão. 

O Meriti apresentou tendência de aumento nas concentrações de T-0 a 1h, entretanto 

nos outros intervalos houve oscilação nas concentrações, com tendência de 

decréscimo após 24 horas de ressuspensão. No Porto do Rio, ocorre relativa 

estabilidade de T-0 para 30min, com posterior decrescimento em 1h e estabilidade em 

3h. Apesar de relativo crescimento em 6h e 12h, há tendência de redução em 24h.  

Figura 14 - Concentração de Fósforo Orgânico (PO) nos pontos de coleta Meriti e Porto do Rio, na 
Baía de Guanabara-RJ. As barras principais representam a média e as barras de erro representam o 
erro padrão para cada intervalo. 
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Fonte: autor (2022).  

6.6 Matéria Orgânica 

 A matéria orgânica (MO) do ponto de coleta de Meriti apresenta tendência de 

redução nas concentrações de T-0 para 30min. Em seguida, ocorre crescimento para 

1h. Desse intervalo até 6h há relativa estabilização, até um decrescimento 

considerável em 12h, finalizando com tendência de redução em 24h. As porcentagens 

de MO de Meriti estão dispostas na Figura 15.  

Figura 15 - Percentuais de Matéria Orgânica (MO) no ponto de coleta Meriti, na Baía de Guanabara-
RJ. As barras principais representam a média e as barras de erro representam o erro padrão para cada 
intervalo. 

 

Fonte: autor (2022).  
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No Porto do Rio não foi possível gerar dados de MO para os intervalos de 30min 

e 24h, devido à intercorrências no laboratório. Há uma tendência de queda de T-0 

para 1h. Posteriormente, uma tendência de aumento para 3h e uma nova tendência 

de queda em 6h, finalizando com tendência de aumento nas concentrações em 12h. 

As porcentagens de MO do Porto do Rio estão dispostas na Figura 16.  

Figura 16 - Percentuais de Matéria Orgânica (MO) no ponto de coleta Porto do Rio, na Baía de 
Guanabara-RJ. As barras principais representam a média e as barras de erro representam o erro 
padrão para cada intervalo. 

 

Fonte: autor (2022).  

6.7 Análises Estatísticas 

 Foi calculado coeficiente de correlação de Spearman, atribuído para avaliar a 

relação monotônica existente entre duas variáveis contínuas. Para o ponto de coleta 

de Meriti não foi possível identificar nenhuma correlação significativa. Entretanto no 

Porto do Rio, verificou-se forte correlação entre P na água e PI (R= 0,86), indicando 

que a ressuspensão provocou o aumento do PI a partir da captura do P na água.  

 Além disso, foi realizada a Análise de Componentes Principais (ACP), utilizada 

para reduzir a dimensionalidade de um conjunto de dados interrelacionados com um 

grande número de variáveis. A ACP para o ponto de coleta de Meriti está disposta na 

Figura 17. O plot mostra que os fatores 1 e 2 são responsáveis por mais 60% dos 

resultados da análise, indicando parâmetros mais dispersos, sugerindo pequena 

relação entre MO e PO, assim como entre PT e PI.  

Figura 17 - Plotagem da Análise dos Componentes Principais (ACP) para Meriti, Baía de Guanabara-
RJ. 
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Fonte: autor (2022).  

Na Figura 18, encontra-se disposto a ACP para o ponto de Porto do Rio. Na 

plotagem, os fatores 1 e 2 são responsáveis por mais de 90% dos resultados, 

indicando que há relação entre os parâmetros P na água e PI, os quais apresentam 

comportamentos semelhantes. Enquanto os demais parâmetros apresentam 

dispersão. 

 
Figura 18 - Plotagem da Análise dos Componentes Principais (ACP) para Porto do Rio, Baía de 
Guanabara-RJ. 

 

Fonte: autor (2022).  
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7. DISCUSSÃO 

O presente estudo demonstrou que no Meriti há uma tendência de aumento de 

P na água e PT no sedimento. A maior contribuição do PT provém do PI, o qual sugere 

que há captura do P liberado no meio aquoso. O inverso ocorre no PO, que apresentou 

tendência de redução e, consequentemente, menor contribuição, ou seja, a 

ressuspensão provocou aumento nas concentrações de P na água, o que sugere o 

aumento da biodisponibilidade de P.  

O Porto do Rio apresenta tendência de aumento das concentrações de PT, com 

maior contribuição do PI e tendência de redução em PO, assim como o P na água há 

redução após a ressuspensão. Nesse caso a ressuspensão, sugere uma suposta 

“melhora” nos padrões da água em relação à biodisponibilidade do P. O que pode 

estar relacionado à granulometria do sedimento e à matéria orgânica disponível. 

Segundo o estudo realizado por Muniz (2020) em áreas da Baía de Guanabara, 

identificou tendência de aumento crescente em concentrações de PT e de PI em todos 

os locais de coleta, incluindo as águas superficiais (com exceção de águas mais 

próximas ao mar) e sedimentos de fundo, que representaram fonte de nutrientes para 

a coluna d’água.  

De acordo com Marino (2011), a Baía de Guanabara dispõe uma grande 

diversidade de classes granulométricas, contudo a região mais interna e, 

consequentemente, protegida da ação das ondas e correntes de marés, abriga 

sedimentos muito finos, predominando os sedimentos compostos por silte e argila. De 

modo geral, a granulometria dos pontos de coleta de Meriti e Porto do Rio apresentam 

predominância em frações finas, com percentuais de silte acima de 80% em ambos 

os pontos. Concomitantemente, os estudos de Nascimento (2018), realizados na Baía 

de Guanabara, também exibiram grãos predominantemente finos, com destaque para 

a fração silte.  

Entretanto, o Porto do Rio apresentou percentual de areia, que segundo 

Baptista-Neto et al. (2006) é atribuído a ação hidrodinâmica das ondas e marés, 

indicadas pelas ondas de areia, produzidas pelas encostas mais íngremes voltadas 

para a baía, o que mostra a progressão das ondas, transportando areia para a baía. 

O transporte das ondas se dá pelas ondas conhecidas como Sweel e pelas correntes 

de marés. As ondas estão associadas a eventos meteorológicos como as 

tempestades (BAPTISTA-NETO et al., 2006). 
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O P na água em Meriti apresentou grande variação após a ressuspensão, com 

valores entre 2,9 e 27,49 µmol.L-1, enquanto no Porto do Rio os valores mantiveram-

se relativamente estáveis, entre 2,82 e 6,6 µmol.L-1. De acordo com a resolução 

Conama 357, que não contempla atividades de dragagem, o valor máximo permitido 

para a concentração do P na água em corpos hídricos com influência salina é de 0,062 

mg.L-1 (ou 5,48 µmol.L-1) (BRASIL, 2005). Desse modo, se usasse a Resolução 357/05 

como parâmetro para água após a ressuspensão, a média de P no Porto do Rio estaria 

em conformidade com a norma (4,71 µmol.L-1), contudo no Meriti a média 

ultrapassaria o valor recomendado após a ressuspensão.  

Ao analisar o estuário do Rio Jaguaribe, Eschrique (2007) encontrou valores de 

P na água até o valor máximo de 6,6 µmol.L-1. Na pesquisa de Coelho (2011), 

executada no complexo estuarino-lagunar de Cananéia-Iguape, os valores obtidos 

atingiram o valor máximo de 12,5 µmol.L-1. No estudo de Travassos (2011), no estuário 

do rio Botafogo, foram encontradas concentrações variando entre 0,25 e 5,68 µmol.L-

1. O estudo de Motta (2018), no estuário do rio Itamambuca, relatou valores entre 2,23 

e 5,49 µmol.L-1. Em comum, são estuários que recebem aporte de esgoto doméstico, 

que é uma das principais fontes de P na água da Baía de Guanabara. De acordo com 

Chen. (2019), houve aumento de P na água após os processos ressuspensão. 

No Porto do Rio, o decréscimo nas concentrações após a ressuspensão indica 

que há a remoção para o sedimento, o que diminui a biodisponibilidade, sugerindo 

que a granulometria, a mineralogia e o percentual de matéria orgânica podem 

influenciar nessa captura. De acordo com Bostrom et al. (1988), um dos mecanismos 

responsáveis pela transferência do P da coluna d’água para o sedimento seria a 

sedimentação do P detrítico proveniente da coluna d’água, como feldspato. Esse 

mecanismo pode ter atuado durante o processo de ressuspensão. 

No Meriti houve aumento de P na água após a ressuspensão, indicando que 

há transferência de P no sedimento para a água, na qual há biodisponibilidade e o 

possível risco à biota. Essa transferência pode estar relacionada aos processos de 

dessorção e mineralização (BERBEL, 2008). Os dados acerca do P na água em outros 

ambientes estuarinos encontram-se sistematizados na Tabela 2.  

Tabela 2 - Concentração de P na água em sedimentos superficiais de corpos hídricos estuarinos do 
Brasil. 

Autor Localização Concentração (µmol.L-1) 
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Eschrique (2007) Estuário do Rio 

Jaguaribe 

máximo de 6,6 

Coelho (2011) Complexo estuarino-

lagunar de Cananéia-

Iguape 

máximo de 12,5 

Travassos (2011) Estuário do rio Botafogo entre 0,25 e 5,68 

Motta (2018) Estuário do rio 

Itamambuca 

entre 2,23 e 5,49 

Autor (2022) Estuário da Baía de 

Guanabara 

entre 2,9 e 27,49 (Meriti) 

entre 2,82 e 6,6 (Porto do 

Rio) 

 

Fonte: autor (2022).  

Além disso, os estudos de Forte Neto et al. (2014) no Porto de Aratú, na Baía 

de Todos os Santos, avaliaram o comportamento do P na água quando submetido a 

processos de dragagem. As concentrações indicadas pelo estudo foram de 1,41 

µmol.L-1 (pré-dragagem), 3,97 µmol.L-1 (durante a dragagem) e 3,44 µmol.L-1 (após a 

dragagem), comportamento semelhante ao encontrado no Meriti.  

O PT no Meriti variou entre 862,1 e 1378 µg.g-1, enquanto o Porto do Rio 

apresentou concentrações mais elevadas, com variação entre 1573 e 2837 µg.g-1. 

Segundo a Conama 454/12 para materiais dragados, a concentração máxima 

permitida para PT é de 2000 mg/kg (BRASIL, 2012). Considerando esta resolução, 

alguns pontos do Porto do Rio excedem a concentração máxima recomendada. 

De acordo com Abreu (2004), os sedimentos superficiais do estuário do rio 

Jaguaribe apresentaram concentrações de PT que não ultrapassavam 150 µg.g-

1.Também na baía de Guanabara, no canal do Mangue, próximo ao local deste estudo,  

Arruda Rangel et al. (2016) encontraram valores entre 44 e 709 µg.g-1. Massari (2018), 

no seu estudo, apresentou entre 48 e 889 µg.g-1 em sedimentos estuarinos do rio 

Piauí. Enquanto no estuário do rio Amazonas, Souza et al. (2021) identificaram 

concentrações entre 100 e 370 µg.g-1. Esses autores relataram que a principal fonte 

de poluição dessas áreas é o desenvolvimento urbano e expansão urbana, que 

fomentam o despejo de efluentes sem o devido tratamento. 

Superando as concentrações identificadas neste estudo, valores ainda mais 

expressivos foram descritos na pesquisa de Quinelato et al. (2021) no estuário do rio 
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Caraíva, cujas concentrações atingiram até 5990 µg.g-1. Esses autores relatam fontes 

diversificadas de poluição, com destaque ao lançamento de efluentes domésticos sem 

tratamento e a expansão da agricultura regional, que apresentou crescimento de 

68,20% dentre os anos analisados. 

Os estudos em estuários apresentaram grandes concentrações de PT em 

sedimentos. De acordo com Spetter (2006), as concentrações variaram entre 500 e 

1200 µg.g-1, no estuário de Bahía Blanca (Argentina). Na Baía de Bengala (Índia), 

Mohanty et al. (2018) relataram concentrações entre 469 e 1219 µg.g-1. Watson et al. 

(2018) constataram valores que variaram entre 601 e 1366 µg.g-1, no estuário do rio 

Columbia (EUA). Os autores relatam que são muitas as fontes antrópicas de poluição, 

como a agricultura, lançamento de esgoto doméstico e a existência de portos.  

Segundo Chen (2019), a dragagem feita por dragas, e não por sucção, foi 

capaz de liberar PT na água, enquanto a dragagem feita por sucção foi capaz de 

incorporar o P ao sedimento em condições de vento. Os dados comparativos estão 

dispostos na Tabela 3.  

Tabela 3 - Concentração de PT em sedimentos superficiais in natura de corpos hídricos estuarinos do 
Brasil e do mundo. 

Autor Localização Concentração (µg.g-1) 

Abreu (2004) Estuário do rio Jaguaribe máximo de 150 

Massari (2018) Estuário do rio Piauí entre 48 e 889 

Souza et al. (2021) Estuário do rio 

Amazonas 

entre 100 e 370 

Quinelato et al. (2021) Estuário do rio Caraíva máximo de 5990 

Spetter (2006) Estuário de Bahía Blanca 

(Argentina) 

entre 500 e 1200 

Mohanty et al. (2018) Baía de Bengala (Índia) entre 469 e 1219 

Watson et al. (2018) Estuário do rio Columbia 

(USA) 

entre 601 e 1366 

Autor (2022) Estuário da Baía de 

Guanabara 

entre 862,1 e 1378 (Meriti) 

entre 1573 e 2837 (Porto 

do Rio) 

 

 

Fonte: autor (2022).   
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As concentrações de PI variaram entre 98,5 e 680,8 µg.g-1, no Meriti, e entre 

1021 e 2021 µg.g-1, no Porto do Rio. Foram identificadas concentrações entre 25,49 

e 58,07 µg.g-1 por Paula Filho (2004), no estuário do rio Jaguaribe. Estudos de Marins, 

Paula Filho & Rocha (2007), também realizadas no estuário do rio Jaguaribe, 

apresentaram concentrações entre 43 e 124,8 µg.g-1. Para o estuário do rio São 

Francisco, Santos (2007) relatou concentrações entre 68 e 296 µg.g-1. Na baía de 

Babitonga, Fontana (2008) encontrou concentrações entre 68,47 e 297,5 µg.g-1. Os 

autores relatam que os esgotos urbanos, a agricultura e a pecuária são as principais 

fontes de P. Na tabela 4 estão expressos os dados sistematizados. 

Tabela 4 - Concentração de PI em sedimentos superficiais in natura de corpos hídricos estuarinos do 
Brasil. 

Autor Localização Concentração (µg.g-1) 

Paula Filho (2004) Estuário do rio Jaguaribe entre 25,49 e 58,07 

Marins, Paula Filho & 

Rocha (2007) 

Estuário do rio Jaguaribe entre 43 e 124,8 

Santos (2007) Estuário do rio São 

Francisco 

entre 68 e 296 

Fontana (2008) Baía de Babitonga 68,47 e 297,5 

Autor (2022) Estuário da Baía de 

Guanabara 

entre 98,5 e 680,8 (Meriti) 

entre 1021 e 2021 (Porto 

do Rio) 

 

Fonte: autor (2022).  

 O PO apresentou variações nas concentrações entre 568,1 e 1017 µg.g-1, em 

Meriti, e entre 597,7 e 1021 µg.g-1, no Porto do Rio. Foram identificadas concentrações 

entre 57,5 e 68,12 µg.g-1 por Paula Filho (2004), no estuário do rio Jaguaribe. A 

pesquisa de Marins, Paula Filho & Rocha (2007), também no estuário do rio Jaguaribe, 

constatou concentrações entre 25,5 e 58,1 µg.g-1. Nos estudos de Santos (2007), 

foram descritas concentrações entre 5 e 255 µg.g-1. Na baía de Babitonga, Fontana 

(2008) identificou concentrações entre 3,70 e 251,6 µg.g-1.Essas informações 

encontram-se sistematizadas abaixo, na Tabela 5.  

Tabela 5 - Concentração de PO em sedimentos superficiais in natura de corpos hídricos estuarinos do 
Brasil. 

Autor Localização Concentração (µg.g-1) 

Paula Filho (2004) Estuário do rio Jaguaribe entre 57,5 e 68,12 
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Marins, Paula Filho & 

Rocha (2007) 

Estuário do rio Jaguaribe entre 25,5 e 58,1 

Santos (2007) Estuário do rio São 

Francisco 

entre 5 e 255 

Fontana (2008) Baía de Babitonga entre 3,70 e 251,6 

Autor (2022) Estuário da Baía de 

Guanabara 

entre 568,1 e 1017 (Meriti) 

entre 597,7 e 1021 (Porto 

do Rio) 

 

Fonte: autor (2022).  

Além disso, importantes constatações foram feitas em estudos realizados 

previamente acerca do comportamento do fósforo submetido a eventos de 

ressuspensão sedimentar, considerando a biodisponibilidade de P para a floração de 

algas (DAPENG et al., 2011); as modificações das concentrações de P em relação à 

profundidade (NI, WANG & WANG 2016; LI et al., 2019; WU et al., 2020; LAN et al., 

2021); e os processos de adsorção e dessorção de P a partir da ressuspensão de 

sedimentos (WANG et al., 2021).   

 Em um canal, a pesquisa de Dapeng et al. (2011) concluiu que o P disponível 

para as algas apresentou aumento sob condições de ressuspensão dos sedimentos 

em relação às condições estáticas. Além disso, ocorreu aumento do P dissolvido após 

os eventos de ressuspensão.  

 O estudo realizado por Li et al. (2019), em cinco lagos rasos na China, 

constatou que houve troca de P entre os sedimentos e a coluna d’água, bem como os 

teores de PT, o PI e o PO reduziram gradativamente de acordo com o aumento da 

profundidade dos sedimentos. Além disso, foi inferido que o PT está positivamente 

correlacionado com o P na água. A percepção dessa correlação também foi relatada 

estudos de Ni, Wang & Wang (2016), assim como os dados presentes neste estudo 

para o Porto do Rio. 

 Wu et al. (2020) mostraram que os detritos de P constituíram a maior forma de 

P, apesar de que o PO representa 51% do P biodisponível no estuário do rio 

Changjiang (China), em estudos sobre ressuspensão de sedimentos induzida por 

tempestade. No estuário do rio Pearl, Lan et al. (2021) constataram que o P reativo 

particulado suspenso é mais expressivo em zonas superficiais em relação à parte 

inferior a montante, e o inverso ocorre na jusante. Já Wang et al. (2021), em estudos 
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no estuário do rio DuLiuJiangHe (China), notaram que a quantidade relativa de P 

absorvido diminuiu com o aumento da ressuspensão dos sedimentos, enquanto a 

quantidade de P dessorvido aumentou linearmente com a concentração de 

sedimentos em suspensão.  

Grandes concentrações de MO são mais significativas em sedimentos com 

predominância de frações finas, tais como os encontrados em estuário médio, pois o 

tamanho desses grãos é típico desse ambiente de deposição (ESCHRIQUE, 2007). 

Os teores de sedimentos finos, bem como de MO são parâmetros ambientais que 

apresentam afinidade com as frações de P (LIMA et al., 2019). Desse modo, 

percebeu-se uma relação inversamente proporcional entre as concentrações de MO 

e P no sedimento.  

Nos pontos de amostragem, os percentuais de MO de Meriti oscilaram entre 10 

e 20,4%, enquanto no Porto do Rio os percentuais oscilaram entre 16,2 e 27,5%, que 

está de acordo com estudos prévios feitos na Baía de Guanabara (COVELLI et al., 

2012; MONTE et al., 2019). O estudo de Eschrique (2007), no estuário do rio 

Jaguaribe, constatou percentuais entre 0,0 a 0,4%. Coelho (2011) apresentou em seu 

estudo, que as concentrações de MO variaram entre 0,10 e 16,20%. Para o estuário 

do Capibaribe, foram descritos percentuais entre 3,58 e 23,24% por Resende (2015). 

No estuário de Bahía Blanca (Argentina), Spetter et al. (2020) relataram percentuais 

entre 10,96 e 15,61%. Esses autores relatam que esgotos não tratados e o despejo 

de hidrocarbonetos derivados do petróleo, do carvão e da biomassa vegetal têm 

contribuído para o aumento de MO.  

Em relação à ressuspensão não houve uma tendência definida, seja de 

aumento, seja de decréscimo nas concentrações. Sugerindo que a ressuspensão não 

capaz de modificar a MO, o que pode estar ligado ao ambiente eutrofizado que é a 

Baía de Guanabara. Os dados comparativos estão dispostos na Tabela 6.  

Tabela 6 - Porcentagens de MO em sedimentos superficiais in natura de corpos hídricos estuarinos do 
Brasil e do mundo. 

Autor Localização Percentuais (%) 

Eschrique (2007) Estuário do rio Jaguaribe entre 0,0 e 0,4 

Coelho (2011) Complexo estuarino-

lagunar de Cananéia-

Iguape 

entre 0,10 e 16,20 

Resende (2015) Estuário do Capibaribe entre 3,58 e 23,24 
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Spetter et al. (2020) Estuário de Bahía Blanca 

(Argentina) 

entre 10,96 e 15,61 

Autor (2022) Estuário da Baía de 

Guanabara 

entre 10 e 20,4 (Meriti) 

entre 16,2 e 27,5 (Porto do 

Rio) 

 

Fonte: autor (2022).  

8. CONSIDERAÇÕES FINAIS 

A análise temporal da mobilidade do P entre o sedimento e a coluna d’água se 

demonstrou uma boa ferramenta para a avaliação de riscos ambientais associados ao 

macronutriente P em áreas estuarinas e portuárias da Baía de Guanabara. Os dois 

pontos amostrais apresentaram tendência de aumento no PT, com maiores 

contribuições de PI. O P na água exibiu tendência de crescimento no Meriti, tornando 

o elemento mais biodisponível no meio, tornando-o passível de processos de 

eutrofização e consequente perda de bens ecossistêmicos.  

Apesar de ambos os pontos de amostragem se localizarem na Baía de 

Guanabara, a dinâmica do P na coluna d’água e no sedimento se mostraram 

diferentes, indicando que a composição mineralógica e granulométrica do sedimento 

pode ter influência na biodisponilidade do P após a ressuspensão em ambientes 

eutróficos. Além disso, os teores de MO submetidos a eventos de ressuspensão não 

apresentaram tendência definida, sugerindo que a ressuspensão não foi capaz de 

oxigenar o ambiente eutrofizado e modificar a MO.  

A gestão da água residual de dragagem é muito importante na predição do risco 

à biota, visto que a ressuspensão foi capaz de aumentar as concentrações de P na 

água. Apesar dos dados conclusivos, são necessários estudos mais complexos 

acerca dos ensaios de ressuspensão, incluindo o uso de outros parâmetros, como o 

estudo sobre a dinâmica de outros nutrientes, orgânicos, etc. Além disso, deve-se 

ampliar o estudo sobre a relação dos seus possíveis efeitos à exposição da biota, os 

processos envolvidos, e possíveis remediações.  
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