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RESUMO 
 
Ecossistemas aquáticos continentais são de extrema importância para a ciclagem 
global de nitrogênio. Nestes ambientes grandes quantidades de nitrogênio são fixadas, 
tornando-se bio-disponíveis, e também emitidas para a atmosfera na forma de moléculas 
reativas. 
O  capítulo  introdutório  do  presente  manuscrito  apresenta  as  principais  vias  de 
transformação do nitrogênio em ecossistemas aquáticos continentais e a importância de cada 
uma delas para a regulação da bio-disponibilidade deste macronutriente no sistema. O segundo 
capítulo  trata da  influência  da  salinidade  sobre  a  nitrificação,  processo central  do ciclo  do 
nitrogênio, e corroborando resultados obtidos anteriormente, a variação de salinidade interferiu 
negativamente na atividade nitrificante principalmente sob  baixas concentrações de sal.  O 
último capítulo evidencia formas diferenciadas de regulação do processo de desnitrificação em 
duas lagoas costeiras de status tróficos distintos e, independente do tipo de regulação, as taxas 
de  desnitrificação  foram extremamente  baixas  se  comparadas às  temperadas  e os  resultados 
apontam para a escassez de nitrato como principal responsável.  
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ABSTRACT 
 
Freshwater ecosystems are of  extreme importance for the  global cycling of 
nitrogen.  In  these  environments  large  amounts  of  nitrogen  are  fixed,  making it  bio-
available, and also emitted to the atmosphere as reactive molecules. The introductory 
chapter  of  this  manuscript  presents  the  main  ways  of  nitrogen  transformation  in 
freshwater ecosystems and the importance of each to the regulation of bio-availability of 
this macronutrient in the system. The second chapter deals with the influence of salinity 
on nitrification, central process of the nitrogen cycle, and corroborating results obtained 
previously,  the  change  in  salinity  had  a  negative  influence  on  nitrifying  activity 
especially under low salt concentrations. The final chapter highlights different forms of 
regulation  of  denitrification  in  two  coastal  lagoons  of  different  trophic  status  and 
regardless of the type of regulation, denitrification rates were extremely low compared 
to temperate ones and the results point to a shortage of nitrate as the main responsible. 
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INTRODUÇÃO GERAL 
 
Ecossistemas aquáticos  oceânicos e continentais são  de extrema importância 
para  a  ciclagem  global  de  nitrogênio.  Nestes  ambientes  grandes  quantidades  de 
nitrogênio  molecular  são  fixadas,  ou  seja,  combinadas  a  carbono,  hidrogênio  ou 
oxigênio, e se tornam disponíveis para a utilização da biota. Ecossistemas  aquáticos 
também são áreas de grande potencial de emissão de formas reativas de nitrogênio para 
a atmosfera, como íon amônio (NH
4
+
) e óxido nitroso (N
2
O).
 
 
O aumento da concentração de nutrientes, especialmente fósforo e nitrogênio, e 
o conseqüente aumento da produtividade total nos ecossistemas aquáticos é chamado de 
eutrofização. Com o crescente processo de eutrofização artificial (antropogênica) dos 
ecossistemas  aquáticos, por  despejo  de  efluentes  domésticos  ou industriais,  o  papel 
regulador dos  microorganismos  ligados  ao  ciclo  do  nitrogênio nestes  ambientes  tem 
ganhado destaque. As formas reativas de nitrogênio produzidas em sistemas aquáticos e 
liberadas para a atmosfera também tem recebido atenção crescente da comunidade 
científica.  Isto  porque  tais  formas  nitrogenadas  contribuem  para  a  formação  de 
nevoeiros fotoquímicos, chuvas ácidas e, no caso do óxido nitroso, possui poder estufa 
até 300 vezes maior que o gás carbônico, além de contribuir para o consumo do O
3
 
estratosférico. 
  No entanto, ainda se conhece muito pouco sobre o funcionamento do ciclo do 
nitrogênio fora da  região temperada. A  grande maioria dos estudos  relacionados aos 
processos integrantes do ciclo do nitrogênio e seus fatores reguladores em ecossistemas 
aquáticos  contemplam  ambientes  temperados  do  hemisfério  norte.  Revisões  e 
estimativas globais acerca dos processos e produtos do ciclo do nitrogênio evidenciam a 
escassez de dados tropicais.   
A fim de contribuir para a compreensão global do funcionamento do ciclo do 
nitrogênio, o presente estudo visou avaliar a ocorrência e os  fatores reguladores dos 
processos de nitrificação  e desnitrificação,  dois importantes processos  do  ciclo  do 
nitrogênio, em lagoas costeiras tropicais. 
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REGULAÇÃO MICROBIOLÓGICA DA DISPONIBILIDADE DE NITROGÊNIO EM 
ECOSSISTEMAS AQUÁTICOS CONTINENTAIS 
 
 
Ana Lúcia Santoro 
 
ASPECTOS GERAIS 
Os elementos químicos nitrogênio (N), carbono (C), fósforo (P), oxigênio (O) e enxofre 
(S) são reconhecidamente indispensáveis à vida, e dentre estes, o nitrogênio é o que apresenta 
maior abundância na atmosfera, hidrosfera e biosfera global (Galloway et al. 2003). O montante 
total de nitrogênio na Terra, incluindo solo, água e atmosfera, é de aproximadamente 4 x 10
21
 g, 
massa maior que a dos quatro outros elementos citados anteriormente juntos (Mackenzie 1998). 
Contudo, mais de 99% desse montante não está disponível para mais de 99% dos organismos 
vivos. A razão para isto está no fato do nitrogênio ser encontrado na natureza quase inteiramente 
na forma de nitrogênio molecular (N
2
) (Galloway et al. 2003). Esta forma química não pode ser 
assimilada pela maioria dos organismos, já que quebrar a ligação tripla que liga os dois átomos 
de nitrogênio na molécula de N
2
 requer grande quantidade de energia que só é alcançada em 
processos artificiais, envolvendo altas temperaturas, ou por um pequeno e especializado grupo 
de microorganismos fixadores de N. 
O nitrogênio é um macronutriente que constitui as células de todos os seres vivos, sendo 
utilizado para a síntese de DNA, RNA e proteínas, e é um dos principais elementos limitantes à 
produção primária em ecossistemas terrestres e aquáticos. Segundo Elser et al. (2007), fontes de 
N  inorgânico  como  amônia,  nitrato  e  nitrito  são  severamente  limitadas  em  ecossistemas 
naturais. Apesar do entendimento comum de que a produção primária de águas continentais é 
limitada por fósforo (P), muitos trabalhos mostram uma grande  variedade destes sistemas 
limitados por N (Elser et al. 1990; Francoeur 2001). Por outro lado, o excesso desse elemento 
em ecossistemas aquáticos desencadeia o processo de eutrofização, um dos maiores problemas 
dos últimos séculos (Smil 1997). Desta forma, a regulação da disponibilidade de nitrogênio, que 
se dá fundamentalmente através dos processos microbiológicos relacionados à ciclagem deste 
nutriente (Fig.1), é extremamente importante para a manutenção da dinâmica e da composição 
dos ecossistemas. 
A maioria dos processos do ciclo biogeoquímico global do nitrogênio é realizada por 
bactérias,  destacando  os  processos  de  fixação  biológica  de  nitrogênio,  nitrificação  e 
desnitrificação (Fig 1) (Klotz & Stein 2008). Os compostos nitrogenados presentes na natureza 
são divididos em dois grupos: não-reativos e reativos. A molécula de N
2
 é considerada não-
reativa e as reativas (Nr) incluem todos os compostos biologicamente, fotoquimicamente ou 
radiativamente ativos da atmosfera ou biosfera (Galloway et al. 2003). As formas nitrogenadas 
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mais estudadas em ecossistemas aquáticos e terrestres são: N-orgânico particulado e dissolvido, 
amônia (NH
3
) e íon amônio (NH
4
+
), óxido nitroso (N
2
O), nitrito (NO
2
–
) e nitrato (NO
3
–
). 
 
Embora muitos rios e lagos submetidos à pressão antrópica possam apresentar elevadas 
concentrações de nitrato na água, ecossistemas aquáticos em geral possuem potencial limitado 
para acumulação de formas reativas de nitrogênio, uma vez que o tempo de residência destas 
formas  na  água  é  bastante  reduzido,  sendo  mais  longo  no  sedimento  destes  ambientes 
(Galloway et al. 2003). A zona de interface sedimento-água de ambientes aquáticos oferece 
regiões  de  intensa  deposição  e  degradação  de  matéria  orgânica  (Dean  1999;  Heinen  & 
McManus 2004). Estas condições fomentam alta atividade biogeoquímica e a disponibilidade de 
oxigênio pode diminuir e até se tornar nula já nos primeiros milímetros do sedimento (Sweerts 
et al. 1989), fazendo deste o principal sítio de ocorrência dos processos relacionados ao ciclo do 
nitrogênio em ecossistemas aquáticos. 
Piña-Ochoa e  Alvarez-Cobelas  (2006) argumentam  que  a  maioria  dos  estudos sobre 
desnitrificação em ecossistemas aquáticos está restrita entre as latitudes 25 e 60º N, com 
pouquíssimos dados nas regiões tropicais e polares. O mesmo pode ser dito em relação a todos 
os outros processos do ciclo do nitrogênio, ainda muito pouco conhecidos fora da região 
temperada. 
 
FIXAÇÃO BIOLÓGICA DE NITROGÊNIO (FBN) 
O nitrogênio é um elemento único entre os principais necessários à vida, já que seu ciclo 
inclui um vasto  reservatório atmosférico (N
2
) que precisa ser fixado (combinado a  carbono, 
hidrogênio ou oxigênio) antes de ser utilizado pela maioria dos organismos. A disponibilidade 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
FIG. 1: Esquema simplificado do ciclo  do nitrogênio em ecossistemas aquáticos continentais. Em destaque os 
principais processos bacterianos envolvidos na regulação da biodisponibilidade de N nestes ambientes. 
FBN – Fixação biológica de nitrogênio; NOP – Nitrogênio orgânico particulado; NOD – Nitrogênio orgânico 
dissolvido; RDNA – Redução dissimilatória do nitrato a amônia; ANAMMOX – Oxidação anaeróbica da amônia. 
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desta forma fixada controla, pelo menos em parte, a produtividade, a estocagem de carbono e a 
composição de espécies de muitos ecossistemas. 
Bactérias  e,  também,  arqueias  fixadoras  de  nitrogênio  (diazotróficas)  convertem 
nitrogênio atmosférico (N
2
) em amônia (NH
3
) para própria assimilação. Esta fixação biológica 
de nitrogênio neutraliza a remoção de nitrogênio biodisponível por processos microbianos como 
desnitrificação e oxidação anaeróbica da amônia (ANAMMOX) e representa a principal fonte 
de N para a maioria da biosfera, incapaz de assimilar N
2
 diretamente (Dekas et al. 2009). 
O  processo  de  Fixação  Biológica  de  Nitrogênio  (FBN)  pode  ser  sucintamente 
representado pela equação: 
N
2
 + 8 H
+
 + 8 e
–
 
→
 2 NH
3
 + H
2
 
 
Este processo é catalisado pela enzima nitrogenase, que é restrita a alguns procariotas 
autótrofos  e heterótrofos.  Estes  organismos  utilizam  a  nitrogenase  em  conjunto  com  outras 
enzimas e co-fatores para facilitar a quebra altamente endergônica da ligação tripla da molécula 
de N
2
 para produção de amônia (Postgate 1970). Em organismos heterótrofos, o N
2
 é reduzido a 
partir do consumo de compostos orgânicos enquanto, em organismos autótrofos, os elétrons são 
oriundos do processo de fotossíntese. Dentre os heterotróficos podem ser encontradas archaea e 
bactérias  aeróbias,  anaeróbias,  anaeróbias  facultativas  e  microaerofílicas  (Herbert,  1999). 
Dentre  os  organismos  autótrofos  destaca-se  o  grupo  das  cianofíceas,  principalmente  as  que 
possuem heterocitos. As cianobactérias são responsáveis pela maior parte do N
2
 planctônico 
fixado  em ambientes  aquáticos e  esta  habilidade  às proporciona  uma vantagem  competitiva 
durante períodos de escassez de nitrogênio na coluna d’água (Tonno & Noges 2003). 
A ligação entre as duas moléculas de N
2
 é extremamente estável e a demanda energética 
para sua quebra é elevada, sendo estimado um mínimo de 16 ATP para cada molécula fixada 
(Postgate et al. 1988). Em decorrência do elevado custo metabólico, os organismos autótrofos 
são  responsáveis  pela  maior  porcentagem  do  N  fixado  em  ecossistemas  aquáticos, 
especialmente em ambientes rasos onde há grande penetração de luz (Herbert 1999). Segundo 
Schindler (1977), nitrogênio não deveria ser um fator limitante em sistemas aquáticos já que os 
organismos  fixadores  de  nitrogênio  presentes  seriam  capazes  de  converter  nitrogênio 
atmosférico em formas biodisponíveis. Deste modo, para que tal limitação ocorra, alguns fatores 
devem limitar a fixação biológica de nitrogênio (Vitousek & Howarth 1991). 
Em corpos aquáticos continentais tais fatores podem ser: disponibilidade de carbono 
orgânico, oxigênio e metais traço, pH, salinidade (Herbert 1999), luz (Lewis & Levine 1984), 
temperatura  (Marcarelli  &  Wurtsbaugh  2006)  e  concentração  de  outros  macronutrientes 
(Howarth et al. 1988; Marcarelli & Wurtsbaugh 2006). 
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Marcarelli  &  Wurtsbaugh  (2006)  mostram  através  de  experimentos  que  em  rios 
oligotróficos dos  Estados  Unidos a FBN foi regulada pela  disponibilidade de fósforo,  e  a 
magnitude da resposta à disponibilidade deste nutriente foi modulada pela temperatura (Fig 2). 
 
 
 
 
 
 
FIG. 2: Influência da temperatura e disponibilidades de nitrogênio e fósforo sobre as taxas de fixação biológica de 
nitrogênio (FBN) em rios oligotróficos. As barras representam ± erro padrão. Adaptado de Marcarelli & Wurtsbaugh 
(2006). 
 
Os mesmos autores mostram em outro trabalho ( Marcarelli & Wurtsbaugh 2007 ) um 
estímulo de até 2500% na fixação de N em resposta a adição de fósforo em ambientes aquáticos 
continentais temperados. A adição de N, no entanto, com ou sem adição simultânea de fósforo, 
diminuiu a atividade de fixação em até 73%. Enquanto a temperatura exerce influência direta 
sobre a fisiologia dos organismos, sendo a FBN um processo de grande gasto energético, este é 
interrompido quando  há  ilimitada disponibilidade de  N  para  o  crescimento  dos  organismos. 
Diferente do que se  pensava até  então,  Bryhn & Blenckner (2007) concluíram que  é  muito 
pouco  provável  que  a  concentração  de  N
2
  limite  a  fixação  biológica  de  nitrogênio  em 
ecossistemas aquáticos. 
A figura 3 mostra que a resposta à luz da FBN foi modelada com sucesso utilizando 
uma equação anteriormente desenvolvida para a resposta à luz da fotossíntese. Lewis & Levine 
(1984) encubaram amostras de água de seis diferentes profundidades ao longo da coluna d’água 
de  um  lago  venezuelano  e  encontraram  uma  curva  similar  a  esperada  para  o  processo 
fotossintético. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
FIG. 3: Resposta da fixação biológica de nitrogênio (FBN) planctônica à um gradiente de intensidade luminosa em 
um sistema lacustre venezuelano. Adaptado de Lewis & Levine (1984). 
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No Brasil, Enrich-Prast & Esteves (1998) mostraram um padrão de variação diária das 
taxas  de  FBN  estudando  comunidades  perifíticas  associadas  a  uma  espécie  de  macrófita 
aquática em um lago amazônico. Tal variação foi atribuída a flutuações na disponibilidade de 
carbono  orgânico,  gerando  diferentes  respostas  à  incidência  de  luz  solar  de  comunidades 
predominantemente compostas por organismos autótrofos e heterótrofos (Fig 4).  
 
 
 
 
 
 
 
 
FIG. 4: Variação diária da luz solar (     ) e da fixação biológica de nitrogênio (FBN) (     ) em comunidades 
perifíticas dominadas por organismos autótrofos (A) e heterótrofos (B). Adaptado de Enrich-Prast & Esteves (1998). 
 
Antes da extensiva alteração do ciclo do N provocada pela ação humana, de 90 a 130 Tg 
de N eram fixados anualmente em ambientes terrestres (Galloway et al. 1995). Já a taxa 
planctônica de fixação biológica de nitrogênio ainda é incerta sendo estimada entre 10 a 200 Tg 
N por ano (Gruber & Sarmiento 1997).  
 
AMONIFICAÇÃO 
Ecossistemas aquáticos continentais, especialmente sistemas lacustres por sua posição 
terminal na bacia de drenagem, recebem e acumulam grande quantidade de matéria orgânica 
que é então estocada no sedimento (Heinen & McManus 2004). Esta condição torna o processo 
de amonificação um importante provedor de Nr lábil nestes ambientes, embora este seja um 
processo ainda pouco explorado. 
Amonificação  (ou  mineralização  orgânica  de  N)  é  um  processo  contínuo  de 
decomposição  através  do  qual  compostos  orgânicos  de  N  com  alto  peso  molecular  são 
sequenciadamente hidrolisados em compostos mais simples, por meio da atividade de enzimas 
extracelulares (Sinsabaugh et al. 1991).  Em seguida, estes compostos, geralmente na forma de 
aminoácidos, são quebrados resultando na liberação de NH
4
+
 (Gardner et al. 1989). Dependendo 
da complexidade estrutural da matéria orgânica, tanto uma simples reação de deaminação 
quanto  uma  complexa  série  de  etapas  metabólicas  podem  ser  denominadas  amonificação. 
Normalmente  o processo é  limitado pela  taxa de hidrólise  dos compostos  de maior  peso 
molecular, mas limitações em qualquer etapa do contínuo de decomposição podem regular o 
processo  (Stanford  &  Smith  1972).  A  amonificação  de  macromoléculas  de  N  pode  ser 
sumarizada da seguinte forma: 
Tempo (h) 
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 Proteínas Peptídeos    Aminoácidos   Ácidos org. + NH
4
+
 
 
O  processo  de  amonificação  é  realizado  por  uma  série  de  gêneros  bacterianos  e  de 
fungos e corresponde à transformação de N orgânico particulado (NOP) e dissolvido (NOD) em 
NH
4
+
 como mostra a figura 1. A produção de amônia está acoplada à mineralização da matéria 
orgânica uma vez que esta forma inorgânica de N é liberada paralelamente à oxidação ou a 
fermentação do C orgânico à CO
2
 (Fig 5). No entanto, esta liberação de NH
4
+
 durante a 
mineralização  da  matéria  orgânica  depende  da  qualidade  e  especialmente  da razão  C:N do 
substrato degradado (Lancelot & Billen 1985). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
FIG. 5: Representação dos fluxos de carbono e nitrogênio associados à degradação bacteriana da matéria orgânica. 
Retirado de Lancelot & Billen (1985). 
   
A qualidade da matéria orgânica disponível, ou seja, se esta é lábil ou refratária para 
utilização pelos microorganismos decompositores, determina a rapidez com que o substrato é 
mineralizado e por conseqüência a taxa de amonificação do ambiente. A qualidade da matéria 
orgânica, por sua vez, depende da sua origem (Enriquez et al. 1993). O detrito de macrófitas 
aquáticas pode consistir de 25 e 30% de fibra, com conteúdo de lignina de aproximadamente 
8%, sendo sua taxa de mineralização muito baixa quando comparada a de detritos formados por 
fitoplâncton que contém material nitrogenado mais lábil. Sumi & Koike (1990) mostram uma 
correlação negativa significativa (-0,71; p < 0,05) entre a razão C:N do substrato e a taxa de 
amonificação de sedimentos costeiros japoneses. 
A temperatura ambiental também é capaz de interferir nas taxas locais de mineralização 
da  matéria  orgânica  e  amonificação,  principalmente  por  acelerar  a  taxa  metabólica  dos 
organismos envolvidos. Zhang et al. (2008) encontraram correlação positiva significativa entre 
o fluxo de amônia do sedimento para a coluna d’água e a temperatura da água em um lago 
eutrófico  chinês.  Os autores atribuem  a resposta  dos fluxos  de amônia  à  intensificação  do 
proteinases  peptidases  deaminação 
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processo de amonificação com o aumento da temperatura. A figura 6 mostra o comportamento 
observado do fluxo de amônia ao longo do gradiente de temperatura. 
 
 
 
 
 
 
 
FIG. 6: Resposta do fluxo de amônia sedimento-água ao aumento de temperatura em um lago eutrófico. Adaptado 
de Zhang et al. (2008). 
 
O processo de  mineralização  da matéria orgânica ocorre  em condições  aeróbias e 
anaeróbias, observando-se em geral as maiores taxas em presença de oxigênio. Estudos como o 
de  Lillebo  et  al.  (2007)  no  entanto,  mostram  que  condições  de  depleção  de  oxigênio 
favoreceram o processo de amonificação no sedimento de pequenos rios da região mediterrânea. 
A  taxa  de  amonificação  no  sedimento  de  sistemas  aquáticos  é  então  regulada 
principalmente pelo  aporte e  qualidade da  matéria orgânica local.  Em ambientes rasos, o 
processo de amonificação pode contribuir com até 80%  do N requerido pelo fitoplâncton 
(Hansen & Blackburn 1992). Tendo o íon NH
4
+
 como principal produto final, este pode ser 
transportado para a coluna d’água ou no sedimento, ser assimilado por organismos bentônicos 
ou ainda oxidado a NO
3
-
 ou NO
2
-
 via nitrificação (Sumi & Koike 1990). 
 
NITRIFICAÇÃO 
A atividade nitrificante é de fundamental importância para todos os ecossistemas uma 
vez que este processo une as fases reduzidas e oxidadas do ciclo do nitrogênio (Fig. 1), 
desempenhando papel central (Joye et al. 1999). Seus produtos (nitrito e nitrato) servem como 
substrato para  desnitrificação,  promovendo  o elo  que permite a  transferência  de nitrogênio 
biodisponível do ambiente para a atmosfera, sob a forma de N
2
 e N
2
O (Jenkins & Kemp 1984). 
Em ambientes com baixa disponibilidade de nitrato o processo de nitrificação pode subsidiar até 
75 % de todo o N
2
 produzido (Dong et al. 2006). 
O processo de nitrificação é realizado por bactérias quimioautotróficas que obtém sua 
energia através da oxidação de formas reduzidas de nitrogênio. Este é um processo que se dá em 
duas etapas distintas, nas quais a amônia é oxidada a nitrito e posteriormente a nitrato como 
ilustrado abaixo:  
(I) NH
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Embora baixos níveis de oxigênio (até 0,3 mg L
-1
) já sejam suficientes (Cavari 1977), 
ambas as etapas ocorrem estritamente em condição aeróbica. Assim como os outros processos 
do  ciclo  do  nitrogênio,  o  sedimento  é  o  principal  sítio  de  ocorrência  da  nitrificação  em 
ambientes  aquáticos.  A  distribuição  vertical  das  bactérias  nitrificantes  neste  substrato  é 
determinada principalmente pela penetração de O
2
, que normalmente é de cerca de 1,65 mm 
dependendo de fatores como: tipo de sedimento, conteúdo de matéria orgânica, temperatura, 
grau  de  mistura  do  sedimento  e  bioturbação  (Revsbech  et  al.  1980).  Nitrosospira  e 
Nitrosomonas são os gêneros mais conhecidos capazes de realizar a primeira etapa, a oxidação 
da amônia a nitrito, enquanto a oxidação de nitrito a nitrato é realizada por vários gêneros, 
sendo Nitrobacter o mais comumente encontrado em ambientes costeiros (Enrich-Prast 2005). 
O carbono utilizado por bactérias nitrificantes para a construção de moléculas é obtido 
por meio da fixação de CO
2
. Segundo Fenchel et al. (1998), bactérias nitrificantes precisam 
oxidar 35 e 100 moles de amônia e nitrito respectivamente para fixação de 1 único mol de C, 
sendo este um processo de baixíssimo ganho energético. Com isso, estes organismos possuem 
crescimento muito lento. Enquanto o tempo de duplicação de bactérias heterotróficas é de cerca 
de  1 hora, o  tempo de  duplicação  de bactérias nitrificantes varia entre  7 e 10 horas  em 
laboratório, podendo chegar a semanas em ambientes naturais (Enrich-Prast et al. 2009). 
Uma  série  de  fatores  é  capaz  de  regular  a  atividade  nitrificante.  Alguns  destes  têm 
impacto fisiológico direto sobre as bactérias, tais como temperatura, pH e disponibilidade de 
NH
4
+
,  O
2
  e  CO
2
  (Herbert  1999).  A  salinidade  também  pode  desempenhar  papel  importante 
(Risgaard-Petersen  et  al.  2004a),  influenciando  diretamente  os  organismos  nitrificantes 
(Rysgaard et al. 1999) e regulando a capacidade de absorção de NH
4
+
 pelo sedimento (Boatman 
& Murray 1982). Santoro & Enrich-Prast (2009) observaram um decaimento exponencial das 
taxas de nitrificação no sedimento de lagoas costeiras do estado do Rio de Janeiro, Brasil, em 
resposta ao aumento da salinidade na coluna d’água (Fig. 7). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
FIG. 7:  Modelo de decaimento exponencial entre  as taxas de  nitrificação no sedimento  de lagoas  costeiras e 
salinidade. Equação: y= 89,29*exp (-0,1285*x) + (-2,929); R
2
= 0,5345; n= 44. Adaptado de Santoro & Enrich-Prast 
(2009). 
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Outros fatores como incidência de luz e presença de organismos fotossintetizantes como 
algas  e  macrófitas  aquáticas  modificam  as  condições  químicas  da  interface  sedimento-água, 
principalmente através do estímulo à produção, no caso da luz, e produção propriamente dita de 
O
2
 (Wilkie & Mulbry 2002; Munoz & Guieysse 2006). A atividade destes organismos aumenta 
a penetração de oxigênio no sedimento, estimulando processos aeróbicos como a nitrificação 
(Risgaardpedersen  et  al.  1994;  Lorenzen  et  al.  1998;  Travieso  et  al.  2006).  Utilizando 
microsensores de  O
2
 e  NO
3
-
, Lorenzen et  al. (1998) mostram o  estímulo ao  processo de 
nitrificação  realizado  pela  atividade  fotossintética  de  microalgas  bentônicas  através  de 
microperfis no sedimento de um ecossistema lacustre dinamarquês (Fig 8). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
FIG. 8: Concentrações de O
2
 (○, valores médios e desvio padrão, n= 6) e NO
3
-

 (□, valores médios e desvio padrão, 
n=6), perfis calculados (linhas) e taxas de assimilação de NO
3
-
, nitrificação e desnitrificação na ausência (A) e na 
presença (B) de luz em sedimento  lacustre  colonizado por microalgas bentônicas.  Adaptado de Lorenzen  et  al. 
(1998). 
 
Por outro lado, Risgaard–Petersen et al. (2004b) mostram que algas microfitobentônicas 
podem  competir  diretamente  com  bactérias  nitrificantes  por  NH
4
+
  (Fig  9).  Estas  algas 
bentônicas possuem maior taxa de crescimento e assimilação de N, podendo limitar o processo 
de nitrificação. 
 
 
 
 
 
 
FIG. 9: Taxas de nitrificação no sedimento em três diferentes tratamentos: livre de algas bentônicas, com a presença 
de algas bentônicas e adição de NH
4
+
 e somente com a presença de algas. Adaptado de Risgaard-Petersen et al. 
(2004b). 
 

assimilação

 

 

desnitrificação 
 

nitrificação

 

assimilação

 

 

 

 

Profundidade

 

Alga

 

Alga

 

+ N

 

Livre de 
Alga 




[image: alt]Capítulo I  17
A excreção de parte dos produtos fotossintéticos por estes organismos representa uma 
fonte  adicional  de  C  e  pode  também  regular  o  processo  de  nitrificação  no  sedimento 
(Middelburg et  al.  2000). Elevadas concentrações de carbono orgânico reduzem as  taxas de 
nitrificação por estimularem o rápido crescimento de bactérias heterotróficas, que competem 
com a comunidade nitrificante por oxigênio e amônia (Strauss & Lamberti 2000, 2002). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
FIG. 9: Esquematização das hipóteses acerca dos efeitos da razão C:N e qualidade do carbono orgânico disponível 
sobre as taxas de nitrificação. (A) hipótese 1: sob elevada razão C:N bactérias heterotróficas são mais eficientes na 
competição por NH
4
+
, resultando em baixas taxas de nitrificação; sob baixa razão C:N a comunidade nitrificante não 
é exposta à forte competição por NH
4
+
, resultando em altas taxas de nitrificação. (B) hipótese 2: quando o carbono 
orgânico  disponível no ambiente  é lábil (facilmente assimilado  por bactérias  heterotróficas)  o  carbono  orgânico 
presente terá um efeito negativo maior sobre as taxas de nitrificação do que quando este é mais refratário (assimilado 
com maior dificuldade por bactérias heterotróficas). Adaptado de Strauss & Lamberti (2000). 
 
 
DESNITRIFICAÇÃO 
A remoção biológica de nitrato de ecossistemas aquáticos é normalmente atribuída à 
assimilação  na  biomassa  de  algas  e  microorganismos,  produzindo  N  orgânico  que  será 
remineralizado posteriormente, e à desnitrificação (Burgin & Hamilton 2007). 
Desnitrificação é  um  processo  de  redução  dissimilatória  na  qual  o  nitrato  ou nitrito 
(NO
3
-
 ou NO
2
-
) é reduzido anaerobicamente a  N molecular (N
2
) por bactérias heterotróficas 
anaeróbicas facultativas. Este processo requer simultaneamente um meio anóxico (ou subóxico, 
< 0,2  mg  O
2
 l
-1
) e  disponibilidade  de matéria  orgânica  e nitrato  (Mosier et  al. 2002).  Na 
ausência  de  oxigênio,  bactérias  desnitrificantes  utilizam  nitrato  como  aceptor  e  carbono 
orgânico como doador de elétrons como mostra a reação a seguir: 
 
NH
4
+

 
Alta razão C:N  Baixa razão C:N 
Bactéria 
nitrificante
 

Bactéria 
heterotrófica
 

Bactéria 
nitrificante
 

Bactéria 
heterotrófica
 

Bactéria 
nitrificante
 

Bactéria 
heterotrófica
 

Bactéria 
nitrificante
 

Bactéria 
heterotrófica
 

C orgânico 
lábil 
C orgânico 
refratário 
NH
4
+

 
NH
4
+

 
NH
4
+

  NH
4
+

 
Baixas taxas de nitrificação
 

Altas taxas de nitrificação
 

Baixas taxas de nitrificação
 

Altas taxas de nitrificação
 





Capítulo I  18
4 NO
3
-
 + 5 (CH
2
O) + 5 H
2
O 
→
 2 N
2
 + 5 CO
2
 + 8 H
2
O + 4 OH
–
 
 
Uma vez que a maioria do N fixado disponível no sedimento de ambientes aquáticos, 
principal sítio anóxico para ocorrência do processo, está na forma de amônio (NH
4
+
), ao menos 
que haja um fluxo de nitrato proveniente da coluna d’água para o sedimento, o processo de 
desnitrificação  depende  das  taxas  locais  de  nitrificação.  O  nitrato  produzido  através  da 
nitrificação na zona aeróbica difunde no sedimento até a zona anóxica onde a desnitrificação 
ocorre  (Nielsen  et  al.  1990). Esta  combinação  de  processos  é  conhecida  na  literatura como 
nitrificação-desnitrificação acoplada, enquanto o processo subsidiado pelo nitrato proveniente 
da coluna d’água pode ser referido como desnitrificação direta (Fennel et al. 2009). 
Muitos microorganismos heterotróficos são capazes de utilizar nitrato e  nitrito como 
aceptores de elétrons em condições anaeróbias, sendo o gênero Pseudomonas o mais conhecido 
e estudado em ambientes aquáticos (Enrich-Prast 2005). Na ausência de O
2
, a redução do nitrato 
promove mais energia que a redução de outros compostos oxidados, como Mn
+4
, Fe
+3
 ou SO
4
–2
 
(Fenchel  et  al.  1998).  Estudos  recentes  mostraram  que  foraminíferos  bentônicos,  eucariotos 
unicelulares  encontrados  no  sedimento  de  uma  grande  variedade  de  ecossistemas  aquáticos, 
acumulam  estoques intracelulares  de nitrato (Risgaard-Petersen et al.  2006)  e também são 
capazes de respirar este substrato via desnitrificação (Piña-Ochoa et al.  2010), explicando a 
ocorrência destes organismos em condições anóxicas. Risgaard-Petersen et al. (2006) estimam 
que o  estoque de  nitrato intracelular encontrado seja  suficiente  para  subsidiar  a respiração 
anaeróbica destes organismos por mais um mês. 
Por ter como produto formas gasosas de N (N
2
 e N
2
O como produto intermediário) que 
não  podem  ser  assimiladas  pela  maioria  dos  organismos  e  geralmente  difundem  para  a 
atmosfera,  o  processo  de  desnitrificação  diminui  a  biodisponibilidade  de  N  no  ambiente 
aquático.  Ecossistemas  aquáticos  continentais  são  responsáveis  por  cerca  de  20 %  do  total 
global da atividade desnitrificante, sendo a desnitrificação realizada no sedimento a maior via de 
escape de N fixado de sistemas aquáticos naturais ou alterados (Seitzinger et al. 2006). Se por 
um lado, este processo regula a produção primária em ecossistemas limitados por nitrogênio, 
por outro, promove controle do processo de eutrofização artificial em ecossistemas que recebem 
efluentes  com  elevadas  concentrações  de  compostos  nitrogenados. Segundo  Galloway  et  al. 
(2003), áreas úmidas são tão eficientes na remoção de N reativo (Nr) através da desnitrificação 
que ambientes deste tipo são freqüentemente construídos para remover o Nr de efluentes de uma 
série de atividades antrópicas. 
A maior  limitação  para  ocorrência do  processo  de  desnitrificação  é  o  fato de  que  a 
produção de nitrato (nitrificação) requer a presença de oxigênio (O
2
) enquanto a desnitrificação 
requer condições subóxicas. Por isso a desnitrificação ocorre em interfaces óxico/anóxico, 
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podendo esta interface ser uma separação no tempo ou no espaço (ou ambos) (Seitzinger et al. 
2006).  A  profundidade  da  zona  aeróbica  no  sedimento  de  sistemas  aquáticos  é  diretamente 
afetada pelo consumo de O
2
 no mesmo, o que se associa com as taxas de decomposição da 
matéria orgânica e nitrificação (Seitzinger et al. 2006). Segundo Fennel et al. (2009), a taxa de 
consumo de O
2
 no sedimento pode ser um preditor efetivo da atividade desnitrificante neste 
substrato. 
A  taxa  de  consumo  de  oxigênio  regula  a  profundidade  da  zona  aeróbica  e 
conseqüentemente pode regular a desnitrificação de duas maneiras: (1) diretamente, através da 
criação de condições anóxicas ou (2) indiretamente, controlando as taxas de nitrificação (Jensen 
et al. 1994). Os resultados obtidos pelo estudo de Santoro et al. (dados ainda não publicados) 
em duas lagoas costeiras brasileiras de status trófico distintos mostram a ocorrência dos dois 
tipos de regulação supracitados (Fig 10). As taxas de desnitrificação no sedimento do ambiente 
oligotrófico  se  correlacionaram  principalmente  com  as  taxas  de  consumo  de  oxigênio  no 
sedimento, indicando o tipo de regulação direta. Já no sistema eutrófico, com elevadas taxas de 
consumos de oxigênio no sedimento, o processo de desnitrificação respondeu principalmente às 
variações na disponibilidade de nitrato na coluna d’água, já que a anoxía do sedimento limitava 
a produção de nitrato via nitrificação, indicando o tipo de regulação indireta. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
FIG. 10: Análise de componentes principais (ACP). Estão posicionados no plano 1-2 os vetores: taxa de consumo de 
oxigênio no  sedimento (SOC),  concentração de  nitrato  ([NO
3
-
])  e  amônia ([NH
4
+
]) na  coluna  d’água  e,  como 
variável complementar (*), a taxa de desnitrificação no sedimento (Denit) em duas lagoas costeiras, uma eutrófica 
(IMB) e outra oligotrófica (CAB). N=10. Quanto mais próximos os vetores, maior a correlação entre eles. Adaptado 
de Santoro et al. (em prep.). 
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(Cornwell et al. 1999; Pina-Ochoa & Alvarez-Cobelas 2006). A figura 11 mostra alguns dos 
resultados obtidos na revisão sobre desnitrificação em ambientes aquáticos realizada por Pina-
Ochoa & Alvarez-Cobelas (2006). As taxas do processo foram significativamente maiores em 
condições de maior disponibilidade de C orgânico e nitrato (Mann-Whitney, p< 0,05). 
 
 
 
 
 
 
 
 
FIG. 11: Box-whisker plot para taxas de desnitrificação em diferentes ambientes aquáticos sob condições de baixa e 
alta disponibilidade de carbono orgânico (baixo < 10 mg g
-1
) e nitrato (baixo < 50 µM). Adaptado de Pina-Ochoa e 
Alvarez-Cobelas (2006). 
 
O processo de bioturbação realizado por macroorganismos bentônicos que constroem 
tubos e  galerias, como poliquetas  e quironomídeos,  também pode ser um importante fator 
regulador do processo de desnitrificação no sedimento. A atividade destes organismos não só 
aumenta  a  extensão  da  zona  de  interface  sedimento-água  como  também,  ao  bombear 
intermitentemente água da camada d’água acima do sedimento para dentro dos tubos e galerias, 
levam o nitrato disponível para as camadas mais profundas do sedimento, onde a desnitrificação 
ocorre (Svensson & Leonardson 1996). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
FIG. 12: Comportamento das taxas de desnitrificação direta (a; utilizando nitrato proveniente da coluna d’água) e 
via nitrificação (b; utilizando nitrato proveniente do processo de nitrificação no sedimento) ao longo do gradiente de 
colonização por macroorganismos bentônicos em sedimento lacustre temperado. As linhas baseiam-se na análise de 
regressão linear simples e os coeficientes de correlação de Spearman também podem ser observados (n=16). 
Adaptado de Svensson & Leonardson (1996). 
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Embora o consumo de nitrato em sedimentos aquáticos seja normalmente atribuído em 
grande parte ao processo de desnitrificação, as estimativas das taxas de desnitrificação através 
de medições diretas normalmente não explicam o total de consumo deste substrato no sistema 
(Seitzinger 1988; Burgin & Hamilton 2007). Uma possível explicação para essa discrepância é a 
falta de métodos capazes de extrapolar taxas de desnitrificação locais para todo o ecossistema 
(Cornwell et al. 1999). No entanto, uma explicação alternativa é que parte da remoção de nitrato 
em ecossistemas aquáticos pode ser atribuída a outros processos como a redução dissimilatória 
de  nitrato  à  amônia  (RDNA)  (Tiedje  et  al.  1982)  e  a  oxidação  anaeróbica  da  amônia 
(ANAMMOX)  (Jetten  2001).  O  estudo  de  Laverman  et  al.  (2007)  sobre  a  influência  da 
salinização na remoção de nitrato em um lago costeiro mostra esta defasagem entre as taxas de 
redução  de nitrato  e as  taxas de desnitrificação,  atribuindo  esta diferença principalmente  a 
ocorrência do processo de DNRA (Fig 13). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
FIG. 13: Taxas de redução dissimilatória de nitrato e desnitrificação no sedimento de um lago costeiro obtidas em 
experimentos com (barras pretas) e sem (barras brancas) a adição de NaCl. Em ambos os tratamentos as taxas de 
redução  dissimilatória  de  nitrato  foram  maiores que  as  de  desnitrificação.  Estão  representadas  médias  e  desvio 
padrão. Adaptado de Laverman et al. (2007). 
 
 
REDUÇÃO DISSIMILATÓRIA DO NITRATO A AMÔNIA 
A existência da redução dissimilatória do nitrato a amônia  (RDNA, ou em inglês 
DNRA) é amplamente reconhecida há pelo menos 25 anos, no entanto, o interesse na potencial 
importância deste processo como via de remoção do nitrato em escala ecossistêmica é mais 
recente (Burgin & Hamilton 2007).  Neste processo, realizado por alguns grupos de bactérias 
fermentativas estritamente anaeróbicas (Keith & Herbert 1983), o nitrato é reduzido à amônia. 
Ao  contrário  do processo  de  desnitrificação,  a RDNA  não elimina o  nitrogênio  do 
ecossistema, mantendo-o disponível para os produtores primários e microorganismos, sendo a 
amônia resultante uma forma inorgânica de N ainda mais lábil que o nitrato. Pouco ainda é 
conhecido sobre o destino da amônia produzida pela RDNA, mas é possível que sob condições 
apropriadas, esta seja novamente convertida a nitrato via nitrificação (Fig1). Por ser uma forma 
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extremamente lábil de N inorgânico, a amônia produzida também pode ser assimilada na 
biomassa de plantas e microorganismos (Burgin & Hamilton 2007). 
Atualmente  são  reconhecias duas  vias  de  ocorrência da  RDNA:  uma fermentativa  e 
outra ainda pouco estudada ligada a oxidação do enxofre. A via fermentativa possibilita o fluxo 
de elétrons da matéria orgânica para a redução do nitrato via reações fermentativas (Megonigal 
et al. 2004). Embora as condições que promovam a RDNA (fermentativa) e a desnitrificação 
sejam similares (basicamente anoxía e disponibilidade de nitrato e carbono orgânico), a RDNA 
parece ser favorecida em ambientes com pouca disponibilidade de nitrato e ricos em carbono 
lábil (de fácil utilização por microorganismos), enquanto a desnitrificação seria favorecida em 
condições de baixa disponibilidade de C (Kelso et al. 1997; Silver et al. 2001). Scott et al. 
(2008)  mostram  uma  relação  linear  negativa  entre  as  taxas  potenciais  de  RDNA  e  um 
importante  fator  indicativo da  disponibilidade  de C  orgânico,  a demanda  de oxigênio pelo 
sedimento.  O  trabalho, realizado  em  um  ecossistema  aquático  continental  artificial, também 
mostra uma correlação negativa entre as taxas de RDNA e as concentrações de NO
3
-
 na coluna 
d’água  (Fig  14).  Tiedje  (1982)  argumenta  que  condições  de  alta  disponibilidade  de  C  lábil 
favoreceriam organismos que utilizam seus aceptores de elétrons de maneira mais eficiente. No 
processo  de  RDNA  são  transferidos  oito  elétrons  por  mol  de  nitrato  reduzido, enquanto  na 
desnitrificação somente cinco. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
FIG. 14: Relação linear negativa entre as taxas potenciais de RDNA e a demanda de oxigênio pelo sedimento (a) e 
correlação negativa entre RDNA potencial e as concentrações de NO
3

-
 (b). Adaptado de Scott et al. (2008). 
 
O estado de oxidação do sedimento também pode ser importante. De acordo com 
(Matheson et  al. 2002),  microzonas  de O
2
  criadas pelas  raízes  de  plantas emergentes  no 
sedimento de áreas alagadas pode favorecer a ocorrência de bactérias desnitrificantes, aeróbicas 
facultativas, em detrimento de organismos anaeróbicos obrigatórios como os responsáveis pelo 
processo de RDNA. 
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OXIDAÇÃO ANAERÓBICA DA AMÔNIA 
A  oxidação anaeróbica  da  amônia, processo  quimiolitoautotrófico  conhecido  como 
ANAMMOX (do inglês ‘anaerobic ammonium oxidation’), consiste na combinação de amônia 
e nitrito sob condições anaeróbicas e foi descrito pela primeira vez por Mulder et al. (1995). A 
amônia é utilizada como doadora e o nitrito como aceptor de elétrons, tendo como produto final 
N
2
. O  nitrito pode derivar-se da  redução do nitrato  realizada por bactérias  desnitrificantes 
(Kuypers et al. 2003) ou da oxidação da amônia através da atividade nitrificante. Damste et al. 
(2002) mostram em biofilmes  bacterianos que  o aglomerado de  bactérias que  realizava o 
processo de ANAMMOX era frequentemente encontrado próximo ao de bactérias nitrificantes. 
O esquema de Dalsgaard et al. (2005) (Fig. 15) posiciona a zona de ocorrência do processo de 
ANAMMOX ao longo de um perfil de profundidade no sedimento. O processo ocorreria então 
no mesmo estrato da  desnitrificação, já  que  as  condições de ocorrência são  praticamente as 
mesmas para ambos os processos, e logo abaixo da zona óxica de ocorrência da nitrificação. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
FIG. 15: Representação esquemática da distribuição de algumas formas dissolvidas de N na água intersticial e acima 
do sedimento (A) e indicação das zonas de profundidade de ocorrência dos processos indicados (B). Adaptado de 
Dalsgaard et al. (2005). 
 
 
O  processo  foi  descoberto  em uma estação  de tratamento  de esgoto  e desde  então 
estudos  têm  observado  a  ocorrência  deste  em  zonas  anóxicas  de  ecossistemas  aquáticos 
marinhos e continentais (Rysgaard et al. 2004; Schubert et al. 2006). Embora a importância 
ecológica deste processo já tenha sido colocada em questão (Zehr & Ward 2002), ainda se sabe 
relativamente pouco sobre o processo e sobre as bactérias envolvidas (Strous et al. 2006). O 
tempo de duplicação de bactérias que realizam a ANAMMOX foi de 11 dias em condições 
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laboratoriais ótimas e de 2 a 3 semanas em média segundo Strous & Jetten (2004). Culturas de 
enriquecimento a partir de inóculos adequados geralmente necessitam de 100 a 200 dias, o que 
dificulta muito o estudo destes organismos (van Dongen et al. 2001). 
A ANAMMOX  ocorre  onde  haja  disponibilidade de  amônia e  nitrito  sob  condições 
anóxicas, contribuindo para uma remoção permanente de nitrito do sistema (Burgin & Hamilton 
2007). No entanto, o processo é inibido por alguns compostos orgânicos como piruvato, etanol e 
glicose (Jetten et al. 1999), fazendo com que o processo de oxidação anaeróbica da amônia seja 
mais expressivo em ecossistemas com limitada disponibilidade de C lábil ou com excesso de N 
em relação a C (Dalsgaard et al. 2005). Considerando a coluna d’água de oceanos, o processo 
de ANAMMOX pode contribuir com até 50% de todo o N
2
 produzido (Dalsgaard et al. 2003). 
Pouco ainda é conhecido sobre o processo em sistemas aquáticos continentais, no entanto, é 
esperado que  este seja mais  importante em lagos profundos  e/ou oligotróficos (Burgin & 
Hamilton 2007). De acordo com o estudo realizado por Schubert et al. (2006), de 7 a 13% do 
total de N
2
 produzido no lago Tanganyika é derivado da oxidação anaeróbica da amônia. 
Durante o processo de oxidação anaeróbica da amônia, também é possível observar a 
fixação de CO
2
 pelos organismos, mas a via de ocorrência desta fixação ainda é desconhecida 
(Schmid et  al. 2003).  Além da redução do  nitrito para  oxidação da amônia, as  bactérias 
responsáveis pela ANAMMOX também oxidam anaerobicamente parte do nitrito a nitrato e este 
processo poderia suprir os elétrons necessários para a fixação de CO
2
 (deGraaf et al. 1996). 
 
IMPACTOS ANTRÓPICOS 
Antes da interferência humana, a síntese de formas reativas de N a partir de N
2
 ocorria 
principalmente através de dois processos: relâmpagos e FBN. Tais formas reativas de N não se 
acumulavam  nos  ecossistemas  uma  vez  que  os  processos  de  FBN  e  desnitrificação  se 
compensavam (Ayres et al. 1994). 
Segundo Galloway et al. (2003), ao longo das últimas décadas a produção de Nr por 
atividades  humanas  tem  sido maior  que  a produção  natural  de  todos os  sistemas  terrestres 
juntos. E de acordo com o mesmo autor, este aumento tem três causas principais: (1) o cultivo 
extensivo de legumes, arroz e outras culturas que promovem a conversão de N
2
 em N orgânico 
através da FBN; (2) a queima de combustíveis fósseis, que convertem tanto N
2
 como N fóssil 
em formas reativas  de  N (NOx); e  (3) o  processo de Haber-Bosch que, converte N
2
 a  NH
3
 
artificialmente para sustentar a produção de alimentos e outras atividades industriais. A criação 
de Nr apenas através do processo de Haber-Bosch aumentou de 0, antes de 1910, para mais de 
100 Tg N por ano em 2000, com cerca de 85% desse montante sendo utilizado na produção de 
fertilizantes (Galloway et al. 2002). 
Alterações  no  ciclo  do  nitrogênio  provocam  múltiplas  conseqüências  e  segundo 
Galloway et al. (2008),  as atividades humanas  mais que  dobraram o  montante  de N  em 
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circulação na biosfera. Na atmosfera, estas conseqüências incluem: aumento da concentração 
global de oxido nitroso (N
2
O), um poderoso gás estufa com força radiativa 300 vezes maior que 
a do CO
2
 e um dos responsáveis pelo consumo de O
3
 estratosférico; aumento substancial dos 
fluxos de formas gasosas radioativas de nitrogênio (dois terços ou mais das emissões globais de 
oxido nítrico e amônia são de origem antrópica); e contribuição substancial para a ocorrência de 
chuvas ácidas e nevoeiro fotoquímico que afetam zonas urbanas e agrícolas em todo o mundo 
(Vitousek et al. 1997).  
Uma das principais vias de aporte de N antropogênico nos ecossistemas é a deposição 
atmosférica (Elser et al. 2009), mas o aporte de esgoto doméstico e outros efluentes despejados 
in natura em ambientes aquáticos também é um problema crescente e a concentração de nitrato 
nos rios se correlaciona fortemente com a ocupação humana nas bacias (Howarth et al. 1996). 
Em  regiões de  baixa  fixação  de  nitrogênio a  adição  deste elemento  geralmente aumenta  a 
produtividade  e  o  estoque  de  carbono  interno,  desencadeando  ou  acelerando  o processo  de 
eutrofização  (Aber  et  al.  1991).  A  diversidade  biológica  também  pode  ser  alterada  e 
normalmente diminui onde a adição de nitrogênio aumenta a produtividade dos ecossistemas 
(Tilman 1987). 
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CONTROLE DA NITRIFICAÇÃO PELA SALINIDADE EM LAGOAS 
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Resumo: Objetivos: O objetivo do presente estudo foi mostrar a importância do controle da salinidade 
sobre  a  atividade  nitrificante  no  sedimento  de  lagoas  costeiras  rasas  e  salinas;  Métodos:  Foram 
mensuradas as taxas potenciais de nitrificação no sedimento utilizando o método de produção de nitrato 
ao longo de um curto período de tempo e a concentração de clorofila-a no sedimento foi utilizada como 
indicativo da biomassa algal; Resultados: As lagoas estudadas apresentaram diferenças significativas nas 
taxas potenciais de nitrificação, concentrações de clorofila-a no sedimento e salinidade da coluna d’água. 
As  taxas  de  nitrificação  variaram  de  valores  não  detectáveis  a  120  nmol  NO
3
-
  cm
-3
  h
-1
  e  se 
correlacionaram negativamente com os valores  de  salinidade,  apresentando um  padrão  de decaimento 
exponencial com a variação de salinidade entre 0 e 30 ‰; Conclusões: A ausência de correlação entre 
nitrificação potencial e clorofila-a pode ser atribuída à baixa densidade algal contemplada neste estudo. 
Para lagoas com reduzida colonização algal no sedimento, como as deste estudo, a salinidade da água é 
um importante fator de regulação do processo de nitrificação no sedimento. 
Palavras-chave: nitrificação, salinidade, lagoas costeiras, lagos rasos, tropicos. 
 
 
 
INTRODUÇÃO 
  A nitrificação é definida como a oxidação de compostos reduzidos de nitrogênio e é um 
processo microbiano utilizado para produção de energia. Este processo ocorre em duas etapas, 
sendo a amônia (NH
4
+
) oxidada a nitrito (NO
2
-
) e posteriormente a nitrato (NO
3
-
) sob condições 
óxicas (Fenchel et al. 1998). Uma vez que bactérias nitrificantes são aeróbicas obrigatórias, a 
disponibilidade de oxigênio é um reconhecido fator controlador do processo de nitrificação no 
sedimento. 
  Algas  bentônicas  ao  colonizarem  o  sedimento  modificam  as  condições  químicas  da 
interface  sedimento-água,  especialmente  graças  à  produção  de  O
2
  através  da  atividade 
fotossintética e do seu potencial para assimilação de nutrientes (Wilkie & Mulbry 2002; Munoz 
&  Guieysse  2006).  A  atividade  destes  organismos  aumenta  a  penetração  de  oxigênio  no 
sedimento, estimulando processos aeróbicos incluindo a nitrificação (Risgaardpedersen et al. 
1994; Lorenzen et  al. 1998; An & Joye  2001; Travieso et  al.  2006).  No  entanto, parte dos 
produtos fotossintéticos excretados representa uma fonte adicional de carbono para bactérias 
heterotróficas,  aumentando  a  atividade  destes  organismos  no  sedimento  e  podendo 
conseqüentemente  estimular  a  competição  entre  bactérias  heterotróficas  e  nitrificantes 
(Middelburg et al. 2000). 




Capítulo II  32
  Microalgas bentônicas são comumente encontradas em ambientes salinos. Porém, nestes 
ambientes,  o  possível  efeito  positivo  causado  por  algas  bentônicas  sobre  o  processo  de 
nitrificação pode ser tamponado por um efeito negativo causado pela salinidade. Segundo 
Risgaard-Petersen  et  al.  (2004),  alterações  na  salinidade  da  água  podem  representar  um 
importante fator controlador da atividade nitrificante no sedimento de ecossistemas aquáticos. 
  A salinidade  regula  a capacidade  de absorção de  NH
4
+
 do sedimento (Boatman  & 
Murray  1982)  e  causa  um  impacto  fisiológico  sobre  as  bactérias  nitrificantes  (Joye  & 
Hollibaugh 1995; Rysgaard et al. 1999), fazendo com que normalmente as taxas de nitrificação 
sejam mais baixas em ambientes com elevada salinidade. Além disso, a reduzida solubilidade 
do oxigênio em condições de alta salinidade diminui a penetração e a disponibilidade deste gás 
no sedimento, reduzindo a espessura da zona de ocorrência da  nitrificação (Revsbech et al. 
1980). 
Ainda assim, alguns estudos observam relações positivas entre salinidade e nitrificação. 
Em sedimentos estuarinos, alguns trabalhos mostram maior atividade nitrificante sob salinidade 
intermediária  (Meyer  et  al.  2001;  Magalhaes  et  al.  2005).  Experimentos  em  laboratório 
mostraram que algumas espécies de bactérias nitrificantes são capazes de se adaptar a variações 
de salinidade e que, a tolerância a salinidade normalmente reflete o ambiente original (Finstein 
&  Bitzky  1972).  Helder  e  DeVries  (1983)  observaram  que  bactérias  oxidadoras  de  amônia 
poderiam se adaptar e crescer sob um gradiente de salinidade entre 0 e 35 ppm, mas que sob 
elevadas salinidades este crescimento ocorreria depois de uma fase ‘lag’ de até 20 dias. Esta 
longa  fase  pré-crescimento  pode  ser  uma  desvantagem  para  comunidades  nitrificantes  de 
ambientes instáveis com relação à  salinidade, como lagoas costeiras. Estes ecossistemas são 
submetidos a mudanças de salinidade relativamente rápidas como resposta a chuva, entrada de 
água do mar e intensidade de evaporação. 
  O objetivo do presente estudo foi mostrar que a mudança da salinidade pode ser um 
importante fator regulador da atividade nitrificante no sedimento de lagoas costeiras colonizadas 
por algas bentônicas.  
 
 
MATERIAL E MÉTODOS 
Área de Estudo 
O presente estudo foi realizado nas lagoas costeiras Pires, Preta, Catingosa e Visgueiro, 
com áreas de 0,9, 2,2,  0,1 e 1,2 km
2
 respectivamente. As  lagoas são localizadas no  Parque 
Nacional da Restinga de Jurubatiba (22º 22’ 30” S e 41º 15’ 42” O), uma das mais importantes 
áreas costeiras de preservação no Brasil (nordeste do estado do Rio de Janeiro; Fig. 1). Esta 
região apresenta temperatura média anual de 24ºC  e período chuvoso mais intenso entre os 
meses de Novembro e Abril (Carmouze et al. 1991). Os quatro ambientes estudados são rasos 
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(profundidade média de 0,8 m) e paralelos à costa, sendo classificados como lagoas formadas 
nas depressões arenosas que constituem o ecossistema de restinga (Martin & Domingues 1994). 
Estes sistemas aquáticos são influenciados por aportes terrestres de compostos orgânicos ácidos 
pigmentados e também por aportes salinos subterrâneos (Suzuki et al. 1998), fazendo com que a 
água destas lagoas apresente uma ampla variação de coloração e salinidade em curtos intervalos 
de tempo (Enrich-Prast et al. 2004). Com isso, é possível observar nestes ecossistemas uma 
grande variação de salinidade e de colonização de algas bentônicas tanto temporalmente quanto 
espacialmente, entre lagoas. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
FIG 1: Ilustração das lagoas do Parque Nacional da Restinga de Jurubariba, com detalhe na posição das quatro 
lagoas estudadas. 
 
Amostragem e análises   
O sedimento de todas as lagoas foi amostrado em três diferentes meses (Outubro/05, 
Dezembro/05  e  Janeiro/06)  no formato  de  testemunhos  utilizando  tubos  de  acrílico.  Quatro 
réplicas  foram  obtidas  em  cada  um  dos  ambientes  e  somente  o  primeiro  centímetro  dos 
testemunhos  foi  separado  e  homogeneizado  para  as  análises  de  nitrificação  potencial  e 
concentração de clorofila-a.   
No  momento  das  amostragens  in  situ  foram  mensurados  os  seguintes  parâmetros 
limnológicos  da coluna  d’água: pH  (Analion PM  608  pH  meter),  salinidade  e temperatura 
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(Thermosalinometer YSI-30). A concentração de amônia foi mensurada de acordo com (Bower 
& Holmhansen 1980). 
As taxas potenciais de nitrificação no sedimento foram obtidas a partir da produção de 
nitrato durante um período de incubação de 3 – 4 horas. Este curto período de incubação exclui 
a  possibilidade  de  crescimento da  comunidade bacteriana nitrificante durante o  experimento 
(Kaplan 1983). A  incubação foi realizada utilizando tubos de  50 ml posicionados sobre um 
agitador a 100 rpm. Em cada um dos tubos foram adicionados 2 ml de sedimento previamente 
homogeneizado,  30  ml  de  água  da  própria  lagoa,  coletada  no  momento  da  amostragem  de 
sedimento, além de 1 ml de NH
4
+
Cl (20mM) e 1 ml de KH
2
PO
4
 (4mM) a fim de evitar qualquer 
limitação por nutrientes (Belser 1979). A cada hora de incubação, 6 ml do conteúdo de cada um 
dos tubos foi retirado e imediatamente centrifugado a 5000 rpm para posterior determinação das 
concentrações de  NO
3
- 
  através  de  análise  de  redução utilizando cádmio em um sistema  de 
injeção de fluxo (ASIA/Ismatec). 
As taxas potenciais de nitrificação no sedimento (TPN) foram então calculadas a partir 
do ângulo de inclinação (α) da reta obtida com a regressão linear das concentrações de nitrato 
obtidas ao longo do tempo de incubação, como mostra a seguinte equação: 
 
 
TPN (nmol NO
3
-
 cm
-3
 h
-1
) = α (nmol NO
3
-
 L
-1
 h
-1
) ----------------------------------- 
 
 
As concentrações de clorofila-a foram utilizadas como um índice de biomassa algal e 
foi mensurada a partir de espectrofotometria após extração do pigmento utilizando acetona 90% 
conforme (Dalsgaard et al. 2000). 
 
Análise dos dados 
Os  dados  obtidos  no  presente  estudo  não  apresentaram  distribuição  normal 
(Kolmogorov-Smirnov,  p  <  0,05)  e  mesmo  após  a  transformação  dos  dados,  estes  não 
apresentaram características paramétricas (Zar 1996). Sendo assim, o teste não paramétrico de 
Kruskall-Wallis (p < 0,05) seguido do teste de comparação múltipla de Dunn (p < 0,05) foi 
utilizado para identificação de possíveis diferenças entre os diferentes ambientes amostrados 
com relação à concentração de clorofila-a, taxas potenciais de nitrificação e salinidade. O teste 
de correlação não paramétrica de Spearman e um modelo de regressão linear (p < 0,05) também 
foram utilizados para compreensão dos resultados. 
 
 
Volume de água (L) 
Volume de sedimento (cm
-

3

) 




[image: alt]Capítulo II  35
RESULTADOS 
  A  produção  de  nitrato  durante  as  incubações  foi  linear  em  todos  os  sedimentos 
analisados (r
2
 = 0,75 – 0,99), indicando o início da atividade nitrificante já no início do período 
de incubação.  A produção linear de  nitrato também  caracteriza a  ausência  de crescimento 
significativo da comunidade nitrificante durante o período de incubação. 
  As taxas potenciais de nitrificação foram significativamente diferentes entre algumas 
das lagoas amostradas (Kruskall-Wallis; p < 0,05), variando entre valores abaixo do limite de 
detecção do método até 120 nmol NO
3
-
 cm
-3
 h
-1
 (Fig. 2a).  As maiores e as menores taxas deste 
processo  mensuradas  neste  estudo  foram  observadas  nas  lagoas  Pires  e  Visgueiro, 
respectivamente.  Também  foi  possível  observar  diferenças  significativas  entre  alguns  dos 
ambientes  com  relação  às  concentrações  de  clorofila-a  no sedimento  (Kruskall-Wallis;  p  < 
0,05), no entanto, as lagoas Pires e Visgueiro não se diferenciaram estatisticamente neste 
aspecto (Dunn test; p < 0,05). Essas duas lagoas apresentaram as  maiores concentrações de 
clorofila-a, mas a variação deste parâmetro durante o período de estudo foi muito restrita e as 
maiores concentrações não passaram de 10,0 mg clo-a m
-2
 (Fig. 2b). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
FIG 2: Taxas potenciais de nitrificação (a) e concentrações de clorofila-a (b) no sedimento das lagoas estudadas. Os 
símbolos representam medianas máximos e mínimos. Letras diferentes indicam diferença significativa (Kruskall-
Wallis; p < 0,05). 
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  As lagoas também apresentaram diferenças significativas com relação à salinidade da 
coluna d’água (Kruskall-Wallis; p < 0,05; Fig. 3).  A lagoa Preta apresentou a menor mediana e 
a menor  variação  (mediana  =  4,0; variação (máx  -  mín) =  3,9) dos  valores  de salinidade, 
enquanto a lagoa Visgueiro apresentou o oposto (mediana = 26,20; variação = 11,7). Os valores 
de temperatura e pH da água foram bastante similares nas diferentes lagoas durante o período de 
estudo, com valores em torno de 28ºC e pH 7. De igual forma, a concentração de amônia na 
coluna d’água também foi bastante similar em todos os ambientes amostrados, variando sempre 
entre 3 e 7 µM. 
  As  taxas  potenciais  de  nitrificação  mensuradas  neste  estudo  não  se  correlacionaram 
significativamente  com  as  concentrações  de  clorofila-a  no  sedimento,  pH  ou  temperatura 
(Spearman  r =  0,005; p  < 0,05), mas  sim  com  os valores de salinidade  da coluna  d’água 
Spearman r = - 0,78; p < 0,05). 
 
 
 
 
 
 
 
 
FIG 3: Salinidade da água das lagoas estudadas no momento da amostragem de sedimento. Os símbolos representam 
medianas máximos e mínimos. Letras diferentes indicam diferença significativa (Kruskall-Wallis; p < 0,05). 
 
 
As  taxas  potenciais  de  nitrificação  no  sedimento  encontradas  neste  estudo, 
contemplando as quatro lagoas costeiras amostradas, apresentaram um decaimento exponencial 
ao longo  da gradiente de salinidade  (r
2
 =  0,5345;  Fig. 4).  Já considerando  cada ambiente 
separadamente observou-se uma relação linear negativa significativa (p < 0,05; Tab. 1) entre 
esses dois  parâmetros em  todas as lagoas. Vale ressaltar  que  o maior e  o menor ângulo  de 
inclinação e grau de predição (r
2
) das análises de regressão linear realizadas foram encontradas 
nas lagoas Preta e Visgueiro, respectivamente (Tab. 1). Apesar das diferenças observadas entre 
alguns ambientes com relação às taxas potenciais de nitrificação e às concentrações de clorofila-
a, nenhuma relação estatística pode ser observada entre esses dois parâmetros. 
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FIG 4: Modelo de decaimento exponencial entre as taxas de nitrificação no sedimento e a salinidade da coluna 
d’água. Equation: y = 89.29 *exp (– 0.1285 * x) + (– 2.929); R
2
 = 0.5345; n = 44. 
 
 
TAB. 1: Modelo de regressão linear aplicado entre as taxas de nitrificação no sedimento e a salinidade da coluna 
d’água para cada uma das lagoas estudadas. 
 
 
 
 
 
DISCUSSÃO 
As taxas potenciais de  nitrificação no sedimento variaram em  até duas  ordens de 
magnitude entre as diferentes lagoas estudadas. A ausência de uma relação positiva ou negativa 
entre  a  biomassa  de  algas  bentônicas,  representada  pela  concentração  de  clorofila-a  no 
sedimento, e a atividade nitrificante pode ser atribuída à baixa densidade algal contemplada 
durante  o  período  de  estudo,  que  foi  de  duas  a  três  ordens  de  magnitude  menor  que  a 
normalmente encontrada em estudos deste tipo (Risgaard-Petersen 2003). 
Apesar das concentrações de amônio no sedimento e o pH das lagoas estudadas não 
apresentarem grande variação temporal ou ainda entre os diferentes ambientes durante o período 
de  estudo,  pequenas variações  destes  parâmetros já  podem  ser  importantes  na  regulação  da 
atividade nitrificante in situ. O efeito direto destes parâmetros, no entanto, não pôde ser avaliado 
neste estudo por limitações laboratoriais.  
A  significativa relação  observada entre  as  taxas  de  nitrificação  no  sedimento e  a 
salinidade indica que este parâmetro limnológico deve ser um dos principais fatores reguladores 
da atividade nitrificante no sedimento de lagoas costeiras, especialmente em ambientes pouco 
colonizados por algas bentônicas.  Rysgaard et al. (1999) mostram um decaimento da atividade 
nitrificante com o aumento da salinidade em estuários dinamarqueses, atribuindo esta queda 
principalmente  à  redução  da  capacidade  de  absorção  de  NH
4
+
  pelo  sedimento.  Segundo os 
Salinidade 
(‰)
 
Nitrificação 
(nmol NO
3
-
 cm
-3
 h
-1
) 
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autores, a redução mais pronunciada na absorção de amônia pelo sedimento ocorreu no aumento 
de salinidade entre 0 e 10 ‰. Esta faixa crítica de aumento da salinidade é comparável a faixa 
de variação observada na lagoa Preta, onde foi encontrada a regressão linear mais acentuada (de 
maior ângulo de inclinação) entre as taxas potenciais de nitrificação no sedimento e a salinidade 
da água. 
A influência da salinidade deve ser mais drástica em ambientes de baixa salinidade uma 
vez que os organismos nitrificantes precisarão de mais tempo para se adaptar às variações entre 
água  doce  e  salobra.  Os  resultados  obtidos  por  Helder  &  Devries  (1983)  mostraram  que  a 
adaptação  de  bactérias  nitrificantes  de  ambientes  salinos  à  condição  de  água  doce  é 
particularmente lenta.  O  modelo  de  regressão  linear  aplicado às  diferentes  lagoas  estudadas 
mostra uma relação negativa mais acentuada (de maior inclinação) nas lagoas Pires e Preta, 
justamente as lagoas cuja mediana de salinidade foi menor que 10 ‰. Esta influencia negativa 
mais acentuada sobre a atividade nitrificante em condições de baixa salinidade também explica 
o decaimento exponencial observado entre nitrificação e salinidade. 
Os  resultados  obtidos  no  presente  estudo  sugerem  que  um  mesmo  aumento  de 
salinidade deve ser mais crítico para a atividade nitrificante local em ambientes aquáticos de 
água doce ou de baixa influência salina que em ecossistemas mais salinos. A salinidade deve ser 
então um dos principais fatores reguladores da atividade nitrificante em ecossistemas costeiros, 
especialmente nos de baixa salinidade. 
 
 
REFERÊNCIAS 
An S. & Joye S.B. (2001) Enhancement of coupled nitrification-denitrification by benthic 
photosynthesis in shallow estuarine sediments. Limnology and Oceanography, 46, 62-
74 
Belser L.W. (1979) Population Ecology of Nitrifying Bacteria. Annual Review of Microbiology, 
33, 309-333 
Boatman C.D. & Murray J.W. (1982) Modeling Exchangeable Nh4+ Adsorption in Marine-
Sediments - Process and Controls of Adsorption. Limnology and Oceanography, 27, 99-
110 
Bower C.E.  & Holmhansen  T. (1980) A  Salicylate-Hypochlorite Method  for Determining 
Ammonia in Seawater. Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences, 37, 794-
798 
Carmouze J.P., Knoppers B. & Vasconcelos P. (1991) Metabolism of a Subtropical Brazilian 
Lagoon. Biogeochemistry, 14, 129-148 
Dalsgaard T., Nielsen L.P., Brotas V., Viaroli P., Underwood G., Nedwell D.B., SUNDBACK 
K., RYSGAARD S., Miles A., Bartoli M., Dong L., Thornton D.C.O., Ottosen L.D.M., 
Castaldelli G. & Risgaard-Petersen N. (2000) Protocol handbook for NICE – Nitrogen 
Cycling in Estuaries: a project under the EU research programme: Marine 
Science and Technology (MAST III). National Environmental Research Institute, Silkeborg. 
Enrich-Prast A., Bozelli R.L., Esteves F.D. & Meirelles-Pereira F. (2004) Lagoas Costeiras da 
Restinga  de  Jurubatiba:  Descrição  de  suas  variáveis  Limnológicas.  In:  Pesquisas  de 
longa  duração  na  restinga  de  Jurubatiba:  Ecologia,  história  natural  e  conservação 
(eds. Rocha CFD, Esteves FA & Scarano FR), p. 376. RiMa Editora, São Carlos 




Capítulo II  39
Fenchel T., King G.M. & Blackburn T.H. (1998) Bacterial biogeochemistry: the ecophysiology 
of mineral cycling. 2 edn. Academic Press. 
Finstein  M.S.  &  Bitzky  M.R.  (1972)  Relationships  of  Autotrophic  Ammonium-Oxidizing 
Bacteria to Marine Salts. Water Research, 6, 31-& 
Helder W. & Devries R.T.P. (1983) Estuarine Nitrite Maxima and Nitrifying Bacteria (Ems-
Dollard Estuary). Netherlands Journal of Sea Research, 17, 1-18 
Joye S.B. & Hollibaugh J.T. (1995) Influence of Sulfide Inhibition of Nitrification on Nitrogen 
Regeneration in Sediments. Science, 270, 623-625 
Kaplan W.A. (1983) Nitrification. In: Nitrogen in the marine environment (eds. CARPENTER 
EJ & CAPONE DJ), pp. 139 - 190. Academic Press, New York 
Lorenzen J., Larsen L.H., Kjaer T. & Revsbech N.P. (1998) Biosensor determination of the 
microscale distribution of nitrate, nitrate assimilation, nitrification, and denitrification in 
a diatom-inhabited freshwater sediment. Applied and Environmental Microbiology, 64, 
3264-3269 
Magalhaes C.M., Joye  S.B.,  Moreira R.M., Wiebe W.J. & Bordalo A.A.  (2005)  Effect  of 
salinity and inorganic nitrogen concentrations on nitrification and denitrification rates in 
intertidal sediments and rocky biofilms  of the  Douro River  estuary, Portugal. Water 
Research, 39, 1783-1794 
Martin L. & Domingues J.M.L. (1994) Geological history as coastal lagoons. In: Coastal 
lagoon  processes  (ed.  KJERVE  B),  pp.  41  -  68.  Elsevier  Oceanography  Series, 
Netherlands 
Meyer  R.L.,  Kjaer  T. &  Revsbech  N.P.  (2001) Use  of  NOx- microsensors  to  estimate  the 
activity of  sediment nitrification  and NOx-  consumption along an  estuarine  salinity, 
nitrate, and light gradient. Aquatic Microbial Ecology, 26, 181-193 
Middelburg J.J., Barranguet C., Boschker H.T.S., Herman P.M.J., Moens T. & Heip C.H.R. 
(2000) The fate of intertidal microphytobenthos carbon: An in situ C-13-labeling study. 
Limnology and Oceanography, 45, 1224-1234 
Munoz R. & Guieysse B. (2006) Algal-bacterial processes for the treatment of hazardous 
contaminants: A review. Water Research, 40, 2799-2815 
Revsbech N.P., Sorensen J., Blackburn T.H. & Lomholt J.P. (1980) Distribution of Oxygen in 
Marine-Sediments Measured with Microelectrodes. Limnology and Oceanography, 25, 
403-411 
Risgaard-Petersen  N.  (2003)  Coupled  nitrification-denitrification  in  autotrophic  and 
heterotrophic estuarine sediments: On the influence of benthic microalgae. Limnology 
and Oceanography, 48, 93-105 
Risgaard-Petersen N., Meyer R.L., Schmid M., Jetten M.S.M., Enrich-Prast A., Rysgaard S. & 
Revsbech  N.P.  (2004)  Anaerobic  ammonium  oxidation  in  an  estuarine  sediment. 
Aquatic Microbial Ecology, 36, 293-304 
Risgaardpedersen N., Rysgaard S., Nielsen L.P. & Revsbech N.P. (1994) Diurnal-Variation of 
Denitrification  and  Nitrification  in  Sediments  Colonized  by  Benthic  Microphytes. 
Limnology and Oceanography, 39, 573-579 
Rysgaard S., Thastum P., Dalsgaard T., Christensen P.B. & Sloth N.P. (1999) Effects of salinity 
on  NH4+  adsorption  capacity, nitrification, and denitrification  in  Danish estuarine 
sediments. Estuaries, 22, 21-30 
Suzuki  M.S.,  Ovalle  A.R.C.  &  Pereira  E.A. (1998)  Effects of  sand  bar  openings  on some 
limnological  variables  in  a  hypertrophic  tropical  coastal  lagoon  of  Brazil. 
Hydrobiologia, 368, 111-122 
Travieso L., Benitez F., Sanchez E., Borja R. & Colmenarejo M.F. (2006) Production of 
biomass (algae-bacteria) by using a mixture of settled swine and sewage as substrate. 
Journal of Environmental Science and Health Part a-Toxic/Hazardous Substances & 
Environmental Engineering, 41, 415-429 
Wilkie A.C. & Mulbry W.W. (2002) Recovery of dairy manure nutrients by benthic freshwater 
algae. Bioresource Technology, 84, 81-91 
Zar J.H. (1996) Biostatistical analysis. 3 edn. Upper Saddle River: Prentice Hall International 
Editions.
 




[image: alt]Capítulo III  40
TAXAS E FATORES REGULADORES DO PROCESSO DE DESNITRIFICAÇÃO NO 
SEDIMENTO DE DUAS LAGOAS COSTEIRAS TROPICAIS 
 
 
Ana Lúcia Santoro  
 
 
Resumo: As  taxas de desnitrificação no sedimento foram mensalmente mensuradas em duas  lagoas 
costeiras tropicais  de diferentes  status tróficos  utilizando o  método de  pareamento  isotópico  de 
15
N. 
Alguns parâmetros ambientais foram correlacionados às taxas de desnitrificação a fim de determinar os 
principais  fatores deste processo em cada  um dos ambientes.  As  taxas de  desnitrificação  encontradas 
foram extremamente baixas se comparadas às taxas de consumo de oxigênio pelo sedimento, com médias 
mensais variando de 0,15 a 1,78 µmol N
2
 m
-2
 h
-1
 e de 426 a 4248 µmol O
2
 m
-2
 h
-1
 respectivamente. O 
consumo de oxigênio pelo sedimento foi em geral três vezes maior no ambiente eutrófico, enquanto a 
média de desnitrificação não se diferenciou significativamente da encontrada no ambiente oligotrófico. A 
baixa atividade desnitrificante foi atribuída tanto às baixas concentrações de NO
3
-
 na água (< 2,0 µM) 
quanto ao reduzido fornecimento deste substrato via nitrificação. A presença de NH
4
+
 na coluna d’água 
em concentrações  entre  2,7  e  46,8  µM também indicam  a ausência de  qualquer  atividade  nitrificante 
expressiva  tanto na  lagoa oligotrófica quanto  na  eutrófica. Sedimentos  de ambientes temperados  com 
taxas  de  consumo  de  oxigênio  similares  as  encontradas  aqui  normalmente  apresentam  taxas  de 
nitrificação-desnitrificação  de  uma  a  duas  ordens  de  magnitude  maiores,  indicando  uma  regulação 
diferencial destes processos em ambientes tropicais. 
  
 
INTRODUÇÃO 
  Desnitrificação é  um processo  de redução dissimilatória do nitrato no qual o  nitrato 
(NO
3
-
) ou nitrito (NO
2
-
) é reduzido anaerobicamente a nitrogênio molecular (N
2
) por bactérias 
heterotróficas anaeróbicas facultativas. A atividade desnitrificante requer um meio anóxico além 
uma  fonte de  matéria  orgânica  e nitrato  (Mosier  et al.  2002). Uma  vez  que a  maioria  do 
nitrogênio fixado disponível no sedimento está na forma de íon amônio (NH
4
+
), ao menos que 
haja um  fluxo de  nitrato da  coluna d’água para  dentro do  sedimento, a  desnitrificação  no 
sedimento depende das taxas locais de nitrificação (oxidação do amônio a nitrito ou nitrato). O 
nitrato produzido na zona aeróbica do sedimento (ou proveniente da coluna d’água) difunde até 
a  zona  subóxica  onde  o  processo  de  desnitrificação  ocorre  (Nielsen  et  al.  1990).  Esta 
combinação  de  processos  é  comumente  chamada  de  nitrificação-desnitrificação  acoplada, 
enquanto a  desnitrificação  subsidiada  pelo  fluxo  físico  de nitrato  da coluna  d’água  para  o 
sedimento pode ser chamada de desnitrificação direta (Fennel et al. 2009). 
Segundo Fennel et al. (2009), o consumo de oxigênio pelo sedimento (COS) deve ser 
um preditor efetivo da atividade desnitrificante no sedimento. A profundidade da zona aeróbica 
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no sedimento de ecossistemas aquáticos é diretamente afetada pelo COS, que por sua vez é 
associado às taxas de decomposição da matéria orgânica e nitrificação (Seitzinger et al. 2006). 
  Assume-se que sistemas aquáticos continentais contribuam com cerca de 20 % do total 
global de desnitrificação (Seitzinger et al. 2006), sendo a desnitrificação no sedimento a maior 
via de perda de nitrogênio fixado de sistemas aquáticos naturais ou alterados. No entanto, a 
grande maioria dos estudos sobre desnitrificação em ecossistemas aquáticos contempla zonas 
temperadas do hemisfério norte, com pouquíssimos dados em regiões tropicais (Pina-Ochoa & 
Alvarez-Cobelas 2006)
.
 
  O objetivo do presente estudo foi avaliar possíveis mudanças temporais nas taxas de 
desnitrificação no sedimento e os fatores reguladores deste processo em duas lagoas costeiras 
tropicais com diferentes status tróficos. 
 
 
ÁREA DE ESTUDO 
  As lagoas Imboassica (22º 25’ S e 42º 56’ O) e Cabiúnas (22º 00’ S e 42º 00’ O) estão 
situadas na costa norte do  estado do Rio de Janeiro, sudeste do Brasil (Fig. 1).  Esta região 
possui  temperatura  média  mensal  máxima  e  mínima  entre  20,7  ºC  em  Julho  e  26,2  ºC  em 
fevereiro (INMET 1992). Os dois ambientes são alongados perpendicularmente à linha da costa, 
rasos, relativamente próximos, distando um do outro cerca de 30 km, e possuem área de bacia 
hidrográfica similar, 50 e 45 km
2
 respectivamente. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
FIG. 1: Área de estudo com destaque para as duas lagoas amostradas. 
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  A lagoa Imboassica, com área de 3,26 km
2
, localiza-se em uma planície fluvio-marinha 
quaternária (CPRM 2000). A área de bacia deste sistema caracteriza-se por uso predominante de 
pastagem extensiva; no entanto, esta lagoa recebe aportes expressivos de nutrientes de fontes 
urbanas. Descargas permanentes de esgoto doméstico contribuíram para a eutrofização da lagoa 
Imboassica principalmente após 1995 (Esteves 1998). Durante o período de amostragem (2001) 
a lagoa Imboassica foi classificada como mesoeutrófica a eutrófica, com concentração média de 
fósforo total de 52 mg m
-3
 (Salas & Martino 2001). 
  A  lagoa  Cabiúnas  é  menor  (0,34  km
2
  de  área)  e  menos  impactada  por  atividade 
humanas já que esta está localizada dentro de uma área de conservação (Parque Nacional da 
Restinga  de  Jurubatiba).  Este  ecossistema  está  situado  em  uma  planície  marinha  arenosa 
quaternária, onde a vegetação terrestre original, chamada de restinga, está preservada (CPRM 
2000). A lagoa Cabiúnas foi classificada como oligotrófica durante o período de estudo, com 
concentração média de fósforo total de 11 mg m
-3
 (Salas & Martino 2001). 
 
 
MATERIAL E MÉTODOS 
  As  taxas  de  desnitrificação  e  consumo  de oxigênio  no sedimento foram  mesuradas 
mensalmente de fevereiro a outubro de 2001 de acordo com Dalsgaard et al. (2000). A cada 
mês, água (utilizando garrafa de van D’orn) e testemunhos de sedimento (utilizando tubos de 
acrílico;  15,8  x  3,6  cm)  foram  coletados  na  área  central  de  cada  lagoa  e  imediatamente 
transportados para um laboratório de campo. 
  No laboratório, as amostras de sedimento de cada uma das lagoas foram dispostas em 
pequenos tanques contendo água da própria lagoa e foram mantidas aeradas sob temperatura 
local durante duas horas para estabilização. As taxas de consumo de oxigênio e desnitrificação 
no sedimento foram então determinadas através de incubações de 2 a 3 horas de duração.  
  O consumo de oxigênio no sedimento foi o primeiro processo mensurado e depois de 
um novo período de estabilização de 2 horas foram então obtidas as taxas de desnitrificação. 
Este último processo foi mensurado através do método de pareamento isotópico proposto por 
Nielsen (1992), com adição de 1 ml 
15
NO
3
-
 (5 mM) em cada um dos testemunhos alcançando 
concentração  de  aproximadamente  100  µM  na  coluna  d’água.  Assumindo  uma  mistura 
randômica do 
15
NO
3
-
 adicionado com o 
14
NO
3
-
 presente na coluna d’água e produzido  no 
sedimento pela nitrificação, a formação de 
29
N
2
 (
14
N
15
N) e 
30
N
2
 (
15
N
15
N) ao final da incubação é 
utilizada para calcular as taxas reais e potenciais de desnitrificação, assim como as frações Dn 
(nitrificação-desnitrificação) e  Dw (desnitrificação  utilizando nitrato  proveniente  da  coluna 
d’água). 
  As concentrações de oxigênio foram mensuradas com o auxílio de um oxímetro (YSI – 
55),  já  as  concentrações  de  NO
3
-
  +  NO
2
-
  (Golterman  et  al.  1978)  e  amônio  (Bower  & 
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Holmhansen  1980)  por  espectrofotometria.  As  espécies  isotópicas  de  nitrogênio  foram 
analisadas utilizando um espectômetro de massas (Europa Scientific). 
  Uma  análise de componentes  principais (ACP)  foi  realizada  utilizando  a matriz de 
correlação  entre  os reconhecidamente  principais  fatores reguladores  diretos  ou indiretos do 
processo de desnitrificação: consumo de oxigênio no sedimento (um indicativo das condições 
aeróbicas locais) e disponibilidades de nitrato e amônia. Tal matriz foi utilizada para detectar 
relações dominantes entre as citadas variáveis ambientais e a desnitrificação no sedimento, a fim 
de compreender os principais processos reguladores em cada sistema estudado. Os valores de 
COS das  diferentes lagoas apresentaram distribuição Gaussiana (Normality test,  p  < 0,05) e 
foram comparados estatisticamente através de uma análise de teste t não pareado ao nível de 
significância de 5  %. Já as taxas totais de desnitrificação, com distribuição não paramétrica 
(Normality  test, p  <  0,05),  foram  comparadas  estatisticamente  utilizando  o teste  de  Mann-
Whitney (p < 0,05). As frações Dn e Dw foram comparadas através do teste não paramétrico de 
Kruskal-Wallis seguido do pós teste de Dunn, ambos ao nível de significância de 5 %.  
 
 
RESULTADOS 
  As concentrações de amônia na coluna d’água ficaram abaixo de 2,5 µM em todos os 
meses amostrados na lagoa Cabiúnas, enquanto os mesmos valores variaram entre < 2,0 µM e 
46,78 µM na lagoa Imboassica. Os dois ambientes apresentaram concentrações de nitrato na 
coluna d’água abaixo de 2,0 µM durante todo o período de estudo (Fig. 2).  
 
 
 
 
 
 
 
 
FIG. 2: Concentrações de NH
4
+

 (A) e NO
3
-

 (B) na coluna d’água das lagoas Imboassica ( • ) e Cabiúnas ( ◦ ) durante 
os meses de estudo. Notar a diferença de escala dos gráficos.
 

 
  As taxas de COS foram significativamente maiores na lagoa Imboassica (t test, p < 
0,05), com valores médios entre 1838 µmol O
2
 m
-2
 h
-1
 no mês de maio e 5258 µmol O
2
 m
-2
 h
-1
 
no mês de Abril. Já a lagoa Cabiúnas apresentou valores médios de COS entre 426 µmol O
2
 m
-2
 
h
-1
 em Outubro e 1294 µmol O
2
 m
-2
 h
-1
 no mês de junho (Fig. 3C e D). 
  As taxas reais de desnitrificação variaram de 0,013 a 4,347 µmol N
2
 m
-2
 h
-1
 na lagoa 
Cabiúnas e  de  0,214  a  1,671 µmol  N
2
  m
-2
  h
-1
  na  lagoa Imboassica (Fig. 3A  e  B).  A  lagoa 
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Cabiúnas  apresentou  taxas  um  pouco maiores  nos primeiros  três  meses  de estudo, mas  de 
maneira geral não houve diferença significativa (Mann-Whitney, p < 0,05) entre as lagoas com 
relação a este processo. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
FIG. 3: Taxas reais de desnitrificação (Dn-nitrificação-desnitrificação acoplada, barras claras e Dw-desnitrificação 
direta, barras escuras) e taxas de consumo de oxigênio no sedimento (COS) nas lagoas Imboassica e Cabiúnas em 
cada um dos meses de estudo. Os símbolos representam media e desvio padrão. 
 
 
  As taxas reais de desnitrificação foram divididas em nitrificação-desnitrificação (Dn) e 
desnitrificação direta (Dw). A importância relativa da fração Dn nas duas lagoas estudadas é 
facilmente observada nas figuras 3A e 3B. Esta fração variou de 11,4 a 88,9 % da taxa total de 
desnitrificação na lagoa Imboassica e de 44,5 a 98,7 % na lagoa Cabiúnas. As taxas Dn e Dw 
não se diferenciaram significativamente entre elas na lagoa Imboassica, mas na lagoa Cabiúnas 
as taxas Dn prevaleceram de maneira significativa (Dunn, p < 0,05). 
  Uma relação linear significativa (F test, p < 0,05) entre as taxas Dn e o COS pôde ser 
observada em ambos os sistemas amostrados (Fig. 4). No entanto, a lagoa Cabiúnas apresentou 
os maiores valores de ângulo de inclinação e coeficiente de determinação (R). 
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FIG. 4: Regressão linear entre as taxas de nitrificação-desnitrificação (Dn) e consumo de oxigênio no sedimento 
(COS) nas lagoas Imboassica (•, N = 47) e Cabiúnas (◦, N = 31). Ambas as relações são significativas ao nível de 5 
% (F test). 
 
 
  Os três primeiros eixos gerados pela análise de componentes principais (ACP) podem 
ser considerados significativos segundo Legendre & Legendre (1998), contemplando 90,46 % 
da variância dos dados (Tab.1) e fornecendo uma excelente visualização dos dados (Fig. 5).  
 
 
TAB. 1: Contribuição das variáveis para cada um dos fatores da ACP baseado nas relações de correlação. 
Variable  PCA1 (38.07 %)  PCA2 (30.48 %)  PCA3 (21.91 %) 
SOC IMB 
0.0022  0.1784  0.3862 
SOC CAB 
0.2135  0.1616  0.1338 
[NH4+] IMB 
0.0754  0.0075  0.4663 
[NH4+] CAB
 

0.2682  0.1914  0.0131 
[NO3-] IMB 
0.1348  0.3360  0.0000 
[NO3-] CAB 
0.3059  0.1252  0.0005 
 
 
Uma maior  ou  menor aproximação  entre  duas ponto-variáveis  no plano gerado pela 
ACP  representa  uma correlação mais  forte ou  mais  fraca  entre as  variáveis,  especialmente 
quando estas estão afastadas do ponto central (0.0; 0.0) (Valentin 2000). Deste modo é possível 
observar que as taxas de  desnitrificação  no sedimento das  lagoas  Cabiúnas e Imboassica  se 
correlacionaram  fortemente  com  o  consumo  de  oxigênio  no  sedimento  (COS)  e  com  a 
disponibilidade de nitrato in situ, respectivamente. 
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FIG. 5: Análise de Componentes Principais (ACP). Estão dispostos nos planos 1-2 (A) e 2-3 (B) os vetores: taxa de 
consumo de oxigênio no sedimento (SOC) e concentrações de nitrato ([NO
3
-
]) e amônia ([NH
4
+
]) na coluna d`água 
das lagoas Imboassica (IMB) e Cabiúnas (CAB). O vetor taxa de denitrificação no sediment (Desnit.) está disposto 
como  variável  complementar  (*).  N=10.  Os  círculos  mostram  os  fatores  mais correlacionados  com  as  taxas  de 
desnitrificação em cada uma das lagoas. 
 
 
Uma  atividade  potencial  de  desnitrificação  crescente  poderia  ser  esperada  com  o 
aumento  do  COS,  já  que  este  último  deve  criar  um  ambiente  favorável  ao  processo  de 
desnitrificação  sem limitação de  substrato.  Os  resultados  do presente  estudo mostram uma 
correlação positiva significativa entre o COS e as taxas de desnitrificação potencial (D15) na 
lagoa Cabiúnas (Spearman, p < 0,05; n = 35) mas não na lagoa Imboassica (Spearman, p < 0,05; 
n = 47). Também somente na lagoa Cabiúnas as taxas D15 e Dn apresentaram entre elas uma 
relação linear significativa (F test, p < 0,0001) (Fig. 6A e B).  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
FIG. 6: Regressão linear entre as taxas potenciais de desnitrificação (D15) e de nitrificação-desnitrificação (Dn) no 
sediment das lagoas Imboassica (N = 50) e Cabiúnas (N = 38). A relação é significativa ao nível de 1% (F test) 
somente na lagoa Cabiúnas (B). 
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DISCUSSÃO 
O  presente  estudo  mostra  taxas  de  desnitrificação  no  sedimento  até  duas  ordens  de 
magnitude abaixo da média estimada para lagoas costeiras e concentrações de nitrato quase 50 
vezes menores que a média de sistemas aquáticos temperados (Pina-Ochoa & Alvarez-Cobelas 
2006). A compilação realizada por Fennel et al. (2009), com maioria dos dados em sistemas 
temperados, utilizou uma concentração de 40 µM como média de nitrato na água e observou, 
para ambientes abaixo desta média, taxas de desnitrificação em torno de 75 µmol N m
-2
 h
-1
, 
valores tanto de concentração de nitrato quanto de desnitrificação muito acima dos apresentados 
aqui. 
As taxas de COS observadas na lagoa Cabiúnas são comparáveis as taxas encontradas 
em um lago temperado meso-eutrófico (Sweerts et  al.  1991), enquanto as taxas da lagoa 
Imboassica foram maiores que as mensuradas em uma lagoa eutrófica rasa temperada (Dedieu 
et  al.  2007a).  Essas  diferenças  podem  ser  atribuídas  principalmente  à  alta  produtividade 
existente nos trópicos, que promove maior entrada de matéria orgânica que, por sua vez, 
fomenta maiores taxas de respiração no sedimento. 
Os  ângulos  de  inclinação  da  regressão  linear  entre  as  taxas  de  nitrificação-
desnitrificação  e  de  consumo  de  oxigênio  no  sedimento  do  presente  estudo  (0,0006  para 
Cabiúnas e 0,00007 para Imboassica) são muito menores que os ângulos de 0,12 e 0,09 obtidos 
para ambientes temperados por Seitzinger et al. (2006) e Fennel et al. (2009) respectivamente. 
As taxas de nitrificação-desnitrificação, em especial, são muito mais baixas que as apresentadas 
nos  dois estudos supracitados,  evidenciando  a  reduzida  atividade nitrificante  nos  sistemas 
tropicais estudados. Já entre as duas lagoas tropicais, o ângulo de inclinação da regressão gerada 
para o sistema oligotrófico foi uma ordem de magnitude maior que o observado para o sistema 
meso-eutrófico,  cujas taxas de nitrificação-desnitrificação praticamente não  responderam as 
variações de COS. 
A taxa de COS regula a espessura da camada óxica do sedimento e consequentemente 
pode regular o processo de desnitrificação de duas maneiras diferentes: diretamente, através da 
criação de condições anóxicas ou, indiretamente, influenciando a atividade nitrificante (Jensen 
et al. 1994). A matriz de correlação entre as variáveis ambientais e as taxas de desnitrificação 
expressa através dos planos da ACP sugere que a atividade desnitrificante é regulada de maneira 
diferente em cada um dos ambientes amostrados. 
O  tipo  de  regulação  direta  do  COS  sobre  a  desnitrificação  parece  ocorrer  na  lagoa 
Cabiúnas.  Este  ambiente  apresenta  menores  taxas  de  COS,  sendo  este  o  fator  que  se 
correlacionou mais fortemente com as taxas de desnitrificação de acordo também com a ACP. 
Por outro lado, o processo de desnitrificação é normalmente limitado pela disponibilidade de 
nitrato ou nitrito em sedimentos ricos em matéria orgânica lábil (Fennel et al. 2009). As taxas 
extremamente altas de COS  da lagoa Imboassica  parecem  estar regulando  indiretamente o 
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processo de desnitrificação através da limitação da atividade nitrificante, já que como pode ser 
visto através da análise de ACP, a disponibilidade de nitrato na água foi o fator que mais se 
correlacionou  com  as  taxas  de  desnitrificação  durante  o  período  de  estudo.  O  intenso 
metabolismo e  consumo de  oxigênio  pode eventualmente até  extinguir a  camada  óxica do 
sedimento, limitando a nitrificação e mantendo as baixas concentrações de nitrato. Dedieu et al. 
(2007b) já observou uma relação sazonal negativa entre COS e as taxas de Dn no sedimento de 
uma lagoa eutrófica temperada. 
Em ecossistemas tropicais como a lagoa Imboassica, com baixas concentrações de 
nitrato, altas temperaturas e intenso consumo de oxigênio no sedimento durante todo o ano, os 
processos  de  nitrificação  e  nitrificação-desnitrificação  (responsável  por  até  98  %  da 
desnitrificação total da lagoa Imboassica) podem ser permanentemente limitados. Além disso, a 
lagoa Imboassica caracteriza-se por esporádicos grandes aportes salinos através do rompimento 
da barra de areia que a separa do mar (Esteves 1998). Esta característica faz com que a região 
central da lagoa, onde os testemunhos de sedimento foram coletados, apresente grande variação 
esporádica de salinidade. Tal variação de salinidade já se mostrou um importante fator limitante 
da atividade nitrificante em lagoas costeiras (Santoro & Enrich-Prast 2009). 
A relação significativa entre a atividade potencial de desnitrificação e as taxas Dn na 
lagoa Cabiúnas aponta para a importância da nitrificação como o processo provedor de substrato 
também neste sistema. A atividade potencial de desnitrificação só foi observada quando ou onde 
havia suporte da atividade nitrificante, gerando uma relação linear significativa. É possível que 
a  escassez  de  substrato  no  sedimento da lagoa  Imboassica,  com  atividade  nitrificante quase 
inexistente, subsidie uma reduzida comunidade desnitrificante que não responderia às adições 
de nitrato. Além disso, o processo de RDNA é favorecido em detrimento da desnitrificação em 
condições de alta disponibilidade de matéria orgânica (Tiedje et al. 1982; Christensen et al. 
2000).  Deste  modo,  o  pouco  nitrato  disponível  na  lagoa  Imboassica  estaria  subsidiando 
principalmente uma comunidade RDNA, capaz de excluir competitivamente a comunidade 
desnitrificante. 
As taxas de desnitrificação e principalmente de nitrificação-desnitrificação obtidas neste 
estudo  foram  extremamente  baixas,  tanto  na  lagoa  oligotrófica  quanto  na  meso-eutrófica, 
evidenciando  a reduzida  atividade  nitrificante no  sedimento destes  sistemas.  Esta  atividade 
parece ser inexpressiva não só no  sedimento, mas nos sistemas de maneira geral,  já  que  as 
concentrações  de  nitrato  na  coluna  d’água  não  acompanharam a  disponibilidade de  NH
4
+
 
durante os meses de estudo. 
A ocorrência limitada do processo de nitrificação pode ser a principal responsável pela 
baixa atividade desnitrificante observada particularmente em ambientes aquáticos tropicais ricos 
em matéria  orgânica.  Estudos  adicionais  são  necessários para  complementar os  resultados 
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obtidos aqui e melhor compreender o papel da nitrificação como processo chave em sistemas 
aquáticos tropicais e seus fatores reguladores. 
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CONCLUSÕES GERAIS 
 
O  capítulo  introdutório  do  presente  manuscrito  apresentou  as  principais  vias  de 
transformação do nitrogênio em ecossistemas aquáticos continentais e a importância de cada 
uma  delas  para  a  regulação  da  bio-disponibilidade  deste  macronutriente  no  sistema.  Esta 
regulação é extremamente importante uma vez que o montante de nitrogênio bio-disponível no 
ambiente é capaz de limitar ou superabundar a produtividade primária e o estoque de carbono 
do mesmo, influenciando toda a estrutura do ecossistema. 
 Neste  contexto  destacam-se  os  processos  de  desnitrificação  e  nitrificação,  por 
representarem  a  principal  via  de  eliminação  de  nitrogênio  bio-disponível  de  ambientes 
aquáticos. O primeiro processo tem influência direta na bio-disponibilidade de nitrogênio, 
enquanto  o  segundo  interfere  indiretamente  uma  vez  que  subsidia  o  primeiro  através  do 
fornecimento de substrato. 
Os dois últimos capítulos apresentados aqui fornecem, através da avaliação destes dois 
processos em lagoas  costeiras tropicais,  informações acerca do  funcionamento do  ciclo do 
nitrogênio em sistemas tropicais e muito particulares, já que se caracterizam como ambientes de 
água doce com influência marinha. 
O segundo capítulo mostrou então  a  influência da salinidade sobre o  processo de 
nitrificação. Corroborando resultados obtidos anteriormente, a variação de salinidade interferiu 
negativamente  na  atividade  nitrificante  principalmente  sob  baixas  concentrações  de sal.  Foi 
possível concluir através dos resultados obtidos, entre eles o decaimento exponencial das taxas 
de nitrificação ao longo do gradiente de salinidade, que uma variação de salinidade deve ser 
mais crítica para a atividade nitrificante local em ambientes aquáticos de água doce ou de baixa 
influência salina.  Este  deve ser  então um dos  principais  fatores  reguladores do processo  de 
nitrificação  em  ambientes  tropicais costeiros  com  influência  salina  reduzida  ou esporádica, 
justificando  as  reduzidas  taxas  de  nitrificação mostradas  aqui  se  comparadas  às  obtidas  em 
sistemas temperados.  
O processo de nitrificação também foi muito importante para a interpretação dos dados 
do  último  capítulo,  que  evidenciou  formas  diferenciadas  de  regulação  do  processo  de 
desnitrificação em duas lagoas costeiras de status tróficos distintos. No entanto, independente 
do  tipo  de  regulação,  as  taxas  de  desnitrificação  obtidas  também  foram  muito  baixas  se 
comparadas às temperadas e os resultados apontam para a escassez de nitrato como principal 
responsável. 
Com a ausência de fontes externas de nitrato a atividade nitrificante se torna ainda mais 
importante para a  ocorrência da desnitrificação. Entretanto, os resultados do  último capítulo 
mostram a deficiência do processo de nitrificação tanto no sedimento quanto nas lagoas como 
um todo. As elevadas taxas tropicais de consumo de oxigênio somadas às maiores temperaturas, 




Conclusões Gerais  52
e a reduzida e/ou esporádica influência salina no caso dos ambientes costeiros, não favorecem a 
ocorrência da nitrificação. Este que é o processo central do ciclo do nitrogênio, se fortemente 
limitado em sistemas tropicais, se torna um processo chave capaz de alterar o funcionamento do 
ciclo do nitrogênio como um todo. 
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