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RESUMO E ABSTRACT 

RESUMO 

O presente estudo teve por objectivo a determinação da concentração de mercúrio total 
no músculo, fígado e gónadas de peixe-espada-preto {Aphanopus carbo Lowe, 1839), 
espécie de profundidade (700 - 1300 metros) com elevada importância económica no 
sector das pescas do Arquipélago da Madeira. 
As análises das amostras foram efectuadas por espectofotometria de absorção atómica 
com vapor frio (CV-AAS). 
A concentração média de Hg total (peso húmido) nos tecidos e orgãos dos peixes 
apresenta a seguinte ordem decrescente: fígado (5.26 mg/Kg) » músculo (0.80 mg/Kg) 
> gónadas (0.38 mg/Kg). 
As concentrações de Hg total nos tecidos e orgãos revelam que os teores de Hg total 
aumentam significativamente com a idade e o tamanho (peso e comprimento) dos peixes, 
e diminuem ligeiramente com o índice de condição fisiológica do peixe-espada-preto. 

ABSTRACT 

The aim of this work is the determination of total mercury concentration in muscle, liver 
and gonads of a deep-water species (700 - 1300 meters) with high economic importance 
in the Madeira Archipelago fisheries, the black scabbard fish (Aphanopus carbo Lowe, 
1839). 
Samples were analysed by cold vapour atomic absorption spectrophotometry (CV-AAS). 
The mean concentration of total Hg (wet weight) in the fish tissues and organs decreased 
according to the following sequence: liver (5.26 mg/Kg) » muscle (0.80 mg/Kg) 
> gonads (0.38 mg/Kg). 
Concentrations of total Hg in the tissues and organs show that the total Hg leveis increase 
significantly with age and size (weight and length), and that total Hg leveis decrease 
slightly with the physiological condition index of the black scabbard fish. 
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INTRODUÇÃO 

1 - INTRODUÇÃO 

O presente capítulo pretende fornecer uma visão global e integradora dos fenómenos de 
contaminação por mercúrio (Hg) nos peixes e das suas implicações em termos de Saúde Pública. 
Deste modo, inicialmente são referidas as principais formas de utilização e fontes de poluição 
ambiental por Hg, o ciclo biogeoquímico do Hg no oceano, os fenómenos de bioacumulação do Hg 
nos organismos marinhos e de bioamplificação nas cadeias tróficas marinhas, e a toxicidade do Hg 
sobre a vida marinha, nomeadamente sobre os peixes. Finalmente, são mencionados os principais 
episódios de intoxicação humana por consumo de pescado contaminado com Hg, os efeitos dos 
compostos orgânicos de Hg na saúde humana, os limites máximos admissíveis de contaminação 
do pescado por Hg e as taxas de ingestão toleráveis para a salvaguarda da Saúde Pública. 

1.1 - Principais Utilizações do Mercúrio 

Após a descoberta, no inicio da década de 60, dos graves efeitos ambientais e dos perigos 
para a saúde humana provocados pela poluição do oceano pelo Hg, ocorreu uma redução 
muito significativa da sua utilização (e nalguns casos, mesmo proibição total da sua utilização) 
(Clark, 1986, 1992; Fergusson, 1990). 

No entanto, devido a algumas das suas propriedades químicas, o Hg foi durante muito 
tempo amplamente utilizado em numerosas actividades industriais, nomeadamente na indústria 
química e agroquímica, cosmética e farmacêutica, eléctrica e electrónica, mineira e metalúrgica 
(FAO/PNUE/OMS/AIEA, 1986; Cappon, 1994; Porcella, 1994; Porcella eia/., 1996). 

A indústria química foi desde sempre o maior utilizador de Hg (FAO/PNUE/OMS/AIEA, 
1986; Fergusson, 1990). Neste âmbito, as principais utilizações do Hg foram na produção de cloro 
e soda cáustica (Hernández-Hernández et al., 1990; Paasivirta, 1991; Sadiq, 1992; Azcue, 1993; 
Navarro-Pedreno et al., 1993; Zillioux et al., 1993; Cappon, 1994; Porcella, 1994; Porcella et al., 
1996; Ratcliffe et al., 1996), na produção de polímeros sintéticos (Sadiq, 1992; Azcue, 1993; 
Cappon, 1994; Porcella et al., 1996), e na produção de tintas anticorrosivas e antivegetativas 
(Clark, 1986, 1992; Fergusson, 1990; Paasivirta, 1991; Sadiq, 1992; Navarro-Pedreno et al., 1993; 
Cappon, 1994; Porcella, 1994; Porcella et al., 1996; Ratcliffe et al., 1996). Numerosos compostos 
de Hg tiveram também grande aplicação na produção de diverso material laboratorial 
(reagentes, fixantes histológicos, soluções de desinfecção e esterilização), cosmético, odontológico 
(preparações e amálgamas dentárias), farmacêutico e hospitalar (antisépticos e medicamentos) 
(Clark, 1986, 1992; Fergusson, 1990; 0'Sullivan et al., 1991; Paasivirta, 1991; Sadiq, 1992; 
Azcue, 1993; Navarro-Pedreno et al., 1993; Cappon, 1994; Porcella, 1994; Porcella et al., 1996; 
Ratcliffe et al., 1996). 

No âmbito da indústria agroquímica, devido às suas propriedades herbicidas, pesticidas, 
fungicidas e bactericidas, alguns compostos de Hg foram largamente utilizados no revestimento 
de sementes (para controlo de doenças) e como agentes de preservação contra a deterioração 
fúngica e bacteriana da madeira, da celulose e do papel (Clark, 1986, 1992; Fergusson, 1990; 
0'Sullivan et al., 1991; Paasivirta, 1991; Sadiq, 1992; Navarro-Pedreno et ai, 1993; Cappon, 1994; 
Porcella, 1994; Porcella et al., 1996; Ratcliffe et al., 1996; Watanabe & Satoh, 1996). 

Na indústria eléctrica e electrónica, o Hg foi muito frequentemente utilizado na produção de 
material eléctrico (lâmpadas, pilhas, baterias, interruptores, disjuntores) e instrumentos electrónicos 
de medição e controlo (termómetros e barómetros) (Fergusson, 1990; Sadiq, 1992; Navarro- 
-Pedreno et al., 1993; Cappon, 1994; Porcella, 1994; Porcella et al., 1996; Ratcliffe et al., 1996). 

Finalmente, e apesar das fortes restrições e proibições, nalguns países o Hg é ainda muito 
utilizado pelas indústrias mineira e metalúrgica, na extracção, separação, recuperação, refinação e 
amalgamação de metais preciosos, nomeadamente o ouro e a prata (Paasivirta, 1991; Clark, 1992; 
Azcue, 1993; Cappon, 1994; Porcella, 1994; Ratcliffe et al., 1996). 
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1.2 - Principais Fontes de Mercúrio para o Oceano 

Diversos processos naturais e actividades humanas contribuem para a contaminação 
ambiental por Hg (Sadiq, 1992), nomeadamente através da actividade geológica natural e da 
poluição de origem antropogénica (Padberg & May, 1992; Cappon, 1994; Ratcliffe et a/., 1996). 
O conhecimento das principais fontes naturais e antropogénicas de Hg é fundamental para a 
compreensão do ciclo biogeoquímico deste elemento à escala global (Porcella et ai, 1996). 

O Hg é um constituinte natural da água do mar, e as principais fontes naturais de Hg 
para o oceano são a erosão das rochas e dos solos, o vulcanismo e outros fenómenos 
tectónicos normalmente associados a zonas tectonicamente activas (geysers, fontes geotermais e 
processos de desgasificação da crosta terrestre) (Gerlach, 1981; Bishop, 1983; Clark, 1986, 1992; 
Fergusson, 1990; Hemández-Hemández et ai, 1990; Padberg & May, 1992; Zillioux et ai, 1993; 
Cappon, 1994; Porcella et ai, 1996; Bargagli et ai, 1998). 

Deste modo, e atendendo apenas às fontes naturais deste elemento, os níveis de Hg 
no oceano variam consoante a geoquímica local, o tipo de leito rochoso e o grau de mineralização 
(Wren et ai, 1995). As emissões de Hg através dos fenómenos vulcânicos e tectónicos apenas 
possuem impactes significativos à escala regional (Bargagli et ai, 1998), pelo que constituem uma 
fonte natural de Hg com menor importância no oceano (Paasivirta, 1991; Porcella, 1994). 

As principais fontes antropogénicas de Hg incluem a exploração dos depósitos naturais, 
a extracção de metais, as emissões industriais, os usos agrícolas, a utilização de combustíveis 
fósseis, as centrais de produção de energia eléctrica e a deposição e eliminação de resíduos 
(aterros e incineração) (Wren et ai, 1995; Porcella et ai, 1996). 

Apesar de algumas destas actividades humanas constituírem localmente importantes fontes 
antropogénicas de Hg (Padberg & May, 1992), o efeito do Homem no teor de Hg do oceano é 
desprezível, pois o input antropogénico de Hg para o oceano é maioritariamente depositado nos 
sedimentos dos estuários e águas costeiras próximas das fontes de poluição, quase não atingindo o 
oceano aberto (Officer & Ryther, S/D). Deste modo, as diversas fontes antropogénicas de Hg não 
provocam grandes alterações globais, embora possam provocar fenómenos de poluição locais, 
extremamente fortes e persistentes (Renzoni et ai, 1991; Padberg & May, 1992). 

1.3 - Principais Vias de Transporte e Entrada de Mercúrio no Oceano 

O meio marinho constitui um importante reservatório para todas as emissões de Hg, 
naturais e antropogénicas (Clark, 1986, 1992; Padberg & May, 1992). Em termos quantitativos, 
existem duas importantes vias de transporte e entrada de Hg no oceano, directamente através 
dos cursos de água e sistemas de águas residuais (esgotos urbanos e industriais) e indirectamente 
através da atmosfera (Gerlach, 1981; Bishop, 1983; FAO/PNUE/OMS/AIEA, 1986; Clark, 1986, 
1992; Fergusson, 1990; Padberg & May, 1992; Horvat et ai, 1993b: Zillioux et ai, 1993). 

Nas zonas costeiras, as principais vias de transporte e entrada de Hg no oceano são 
os cursos de água, as águas de escorrência superficiais e os efluentes urbanos e industriais 
(Bishop, 1983; Clark, 1986, 1992). Pelo contrário, nas zonas oceânicas, não afectadas directamente 
pela poluição, a principal forma de transporte e entrada de Hg é a atmosfera (Clark, 1986, 1992; 
Horvat et ai, 1993b). 

Deste modo, em termos globais, provavelmente a mais importante via de transporte e 
entrada do Hg no oceano, é indirectamente através da atmosfera (Gerlach, 1981; Clark, 1986, 
1992; FAO/PNUE/OMS/AIEA, 1986; Fergusson, 1990; Padberg & May, 1992; Sadiq, 1992; Porcella, 
1994; Navarro-Pedreno et ai, 1993; Joiris et ai, 1995; Porcella et ai, 1996; Ratcliffe et ai, 1996). 
Este processo de transporte atmosférico do Hg pode ter contribuído para um aumento dos níveis de 
Hg à escala global (Joiris et ai, 1995), pois a descoberta de elevados níveis de Hg em locais 
remotos e muito distantes de qualquer actividade humana, nomeadamente nas zonas oceânicas, 
reforça a importância da deposição atmosférica de Hg (0'Sullivan et ai, 1991; Porcella, 1994). 
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1.4 - Ciclo Biogeoquímico do Mercúrio no Oceano 

O ciclo biogeoquímico do Hg consiste numa série de inputs e outputs no sistema, 
e no transporte e transformação das formas de Hg no interior do sistema (Zillioux et ai, 1993). 
Este ciclo biogeoquímico é único entre os metais com efeitos ambientais potencialmente perigosos 
(Monteiro et ai, 1996), pois o Hg é um elemento extremamente reactivo e dinâmico no ambiente 
marinho, e o seu comportamento ambiental é muito interessante e difere da generalidade dos 
elementos tóxicos (Sadiq, 1992). 

1.4.1 - Principais Formas de Mercúrio no Oceano 

O Hg existe na natureza em diversas formas físicas e químicas, algumas das quais 
desempenham um papel importante no comportamento ambiental deste elemento no oceano 
(Schuhmacher et ai, 1994). A distinção entre as diversas formas (orgânicas e inorgânicas) de Hg 
presentes no oceano é fundamental, pois possuem diferentes propriedades e características 
(Francesconi & Lenanton, 1992), que determinam comportamentos químicos e biológicos distintos 
(Hudson et ai, 1994; Porcella, 1994). 

Com efeito, as formas sob as quais o Hg se encontra presente na água e nos sedimentos 
determinam a sua bioacumulação nos organismos, bioamplificação nas cadeias tróficas, e os 
seus efeitos ecológicos, fisiológicos e toxicológicos sobre os organismos marinhos (Bishop, 1983; 
Francesconi & Lenanton, 1992; Padberg & May, 1992; Sadiq, 1992). 

O Hg existe na água do mar maioritariamente na forma inorgânica (Mikac et ai, 1985; 
Francesconi & Lenanton, 1992; Dixon & Jones, 1994), em dois estados de oxidação; Hg (I) e Hg (II) 
(Sadiq, 1992). Contudo, no meio marinho, o Hg sofre transformações entre as suas principais 
formas químicas, nomeadamente Hg elementar [Hg(0)], Hg inorgânico [Hg(ll)] e metilmercúrio 
(MeHg - CHaHg*) (Porcella, 1994), processos que dependem essencialmente das características 
físicas, químicas e microbianas do ecossistema (Mikac et ai, 1985). 

O Hg inorgânico liga-se preferencialmente à matéria particulada, enquanto que o Hg 
orgânico possui uma forte afinidade para a matéria orgânica (FAO/PNUE/OMS/AIEA, 1986), 
favorecendo fortemente a sua associação com o biota marinho (Bodaly et ai, 1984). Neste âmbito, 
entre os principais compostos organomercuriais (metil-, etil-, e fenilHg), o MeHg é a forma orgânica 
predominante em termos de poluição aquática (Cappon, 1994). 

De facto, apesar da maioria do Hg na água do mar ser Hg inorgânico, o Hg orgânico, e 
principalmente o MeHg, predominam no biota marinho, principalmente nos organismos superiores 
(Bernhard, 1985; Fergusson, 1990; Bernhard & Filippelli, 1991; Francesconi & Lenanton, 1992). 
Com efeito, o MeHg corresponde apenas a cerca de 0.1-1.5% do Hg total dos sedimentos 
marinhos, cerca de 2% do Hg total da água do mar, 4-12% no plâncton marinho, mas geralmente 
a mais de 80% do Hg total dos peixes (Mikac et ai, 1985; Fergusson, 1990; Branica et ai, 1993). 

1.4.2 - Distribuição do Mercúrio no Oceano 

Após a sua introdução no oceano, o Hg sofre alterações complexas que dependem das 
suas propriedades físico-químicas, sendo distribuído nos diversos compartimentos ambientais, 
nomeadamente na coluna de água, nos sedimentos e no biota (Grimalt, 1989b). Com efeito, 
os principais processos do cicio biogeoquímico deste elemento ocorrem no sistema inter-activo 
água/sedimentos/organismos (Padberg & May, 1992). 

A concentração de Hg no oceano é geralmente muito reduzida, embora nas zonas 
contaminadas por descargas de fontes pontuais, a concentração de Hg na água do mar possa ser 
eventualmente muito elevada (Wren et ai, 1995). De facto, as maiores concentrações de Hg são 
geralmente registadas nas águas costeiras sob influência de actividades humanas (Sadiq, 1992). 
Diversos estudos indicam que nas águas costeiras a principal fracção do Hg (75 a 80%) encontra-se 
associada à matéria particulada na coluna de água, enquanto que o Hg dissolvido é a principal 
forma de Hg presente nas águas oceânicas (FAO/PNUE/OMS/AIEA, 1986; Padberg & May, 1992). 
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Os processos de precipitação, absorção, adsorção e sedimentação, removem os iões da 
coluna de água e provocam a sua deposição (Abel, 1991), motivo pelo qual, a concentração de Hg 
na água do mar mantém-se relativamente reduzida (Navarro-Pedreno et a/., 1993). Com efeito, 
o Hg inorgânico introduzido no oceano, em solução na água e principalmente associado às 
partículas em suspensão, tende a depositar-se e acumular-se nos sedimentos dos fundo marinhos, 
assumindo a forma de compostos pouco solúveis (Mikac et a/., 1985; FAO/PNUE/OMS/AIEA, 1986; 
Clark, 1986, 1992; Padberg & May, 1992). 

Deste modo, os sedimentos marinhos desempenham um papel extremamente importante, 
funcionando como o principal depósito de Hg (Padberg & May, 1992; Sadiq, 1992), e armazenando 
a grande maioria do Hg existente na hidrosfera (Paasivirta, 1991). Adicionalmente, os sedimentos 
marinhos desempenham um papel fundamental na redução da biodisponibilidade deste elemento 
(Rudd & Turner, 1983a), pois uma enorme parte do Hg presente no oceano encontra-se nos 
sedimentos superficiais e provavelmente não contribui para os processos actuais de bioacumulação 
(Rudd et a/., 1983). De facto, apesar dos processos cíclicos de deposição e ressuspensão, a maior 
parte do Hg depositado ao longo do tempo (> 90%), encontra-se ainda presente nos sedimentos 
(Zillioux et ai, 1993). 

Contudo, o Hg depositado e acumulado durante longos períodos de tempo, pode ser 
remobilizado através de várias actividades humanas, como as dragagens, a navegação ou através 
de processos naturais (Ramos et a/., S/D). Com efeito, o Hg é um elemento dinâmico e facilmente 
transformável nos sedimentos marinhos (Sadiq, 1992), pois as interferências e os processos 
metabólicos na interface água-sedimento podem remobilizar o Hg, tornando-o disponível para 
os processos de transformação química, nomeadamente para os processos de metilação do Hg 
(Padberg & May, 1992). 

1.4.3 - Metilação do Mercúrio no Oceano 

A metilação do Hg no meio marinho é um processo chave no ciclo biogeoquímico do Hg 
(Horvat et a/., 1993b; Zillioux et a/., 1993; Porcella, 1994), através do qual o Hg inorgânico é 
transformado em Hg orgânico, nomeadamente em MeHg (Monteiro et ai, 1996). 

Diversos estudos apontam os sedimentos aquáticos como o principal compartimento 
ambiental onde ocorre a metilação do Hg (Hildebrand et ai, 1980; Rudd & Turner, 1983a: 
Rudd et ai, 1983; Bodaly et ai, 1984; Mikac et ai, 1985; Xun et ai, 1987; Francesconi & Lenanton, 
1992; Sadiq, 1992; Torreblanca et ai, 1993; Zillioux et ai, 1993; Schuhmacher et ai, 1994; 
Monteiro et ai, 1996; Raldúa & Pedrocchi, 1996; Bargagli et ai, 1998). Por este motivo, uma parte 
significativa do Hg nos sedimentos encontra-se sob a forma de MeHg (Pieters & Geuke, 1994), 
constituindo a principal fonte de MeHg para os ecossistemas aquáticos (Schuhmacher et ai, 1994). 
Após a metilação, o monoMeHg liberta-se dos sedimentos para a coluna de água, enquanto que 
o diMeHg, devido à sua volatilidade, pode atingir a atmosfera (Rudd & Turner, 1983b; Sadiq, 1992), 
e logo, existe em concentrações muito reduzidas no meio marinho (Porcella, 1994). 

No entanto, embora a biossíntese de MeHg nos sedimentos marinhos seja bem conhecida, 
não é a única fonte natural de MeHg para o meio marinho (Topping & Davies, 1981). De facto, 
os processos de metilação do Hg, embora reduzidos, são detectáveis na coluna de água, 
principalmente nas águas superficiais (Topping & Davies, 1981; Rudd & Turner, 1983a; Rudd et ai, 
1983; Mikac et ai, 1985; Xun et ai, 1987; Francesconi & Lenanton, 1992; Schuhmacher et ai, 
1994; Porcella et ai, 1996; Monteiro et ai, 1996), facto que explica os níveis reduzidos de MeHg 
geralmente registados na água do mar (Bernhard & Filippelli, 1991; Zillioux et ai, 1993). 

No ciclo biogeoquímico do Hg no ambiente marinho, a metilação do Hg é um processo 
essencialmente biótico (Bishop, 1983; FAO/PNUE/OMS/AIEA, 1986; Fergusson, 1990; Bernhard 
& Filippelli, 1991; Johnston et ai, 1991; Renzoni et ai, 1991; Sadiq, 1992; Porcella, 1994), pelo que 
o MeHg existente no meio marinho é maioritariamente de origem biogénica (Ali et ai, in press). 
Neste processo, os microrganismos desempenham um papel fundamental, constituindo uma via 
activa entre as componentes bióticas e abióticas do sistema, decompondo a matéria orgânica e 
libertando o Hg para a água e para os sedimentos, ou seja, tornando-o disponível para os outros 
organismos marinhos (Johnston et ai, 1991; Sadiq, 1992; Navarro-Pedreno et ai, 1993). 
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Os principais grupos de microrganismos envolvidos no processo de metilação do Hg no 
oceano são as bactérias e os vírus (Fergusson, 1990), com nítido destaque para as bactérias 
(Fergusson, 1990; Sadiq, 1992). Efectivamente, estudos laboratoriais revelam que a metilação 
microbiana do Hg inorgânico é realizada tanto por culturas de vírus e bactérias isoladas como 
por matrizes complexas de microrganismos, tais como as existentes nas amostras naturais de água 
e de sedimentos marinhos (Bernhard & Filippelli, 1991). 

No oceano, o Hg inorgânico pode ser convertido em MeHg sob diversas condições naturais 
(Horvat et al., 1993a), pois a metilação do Hg pode ocorrer sob condições aeróbicas ou anaeróbicas 
(Fergusson, 1990; Bernhard & Filippelli, 1991; Dixon & Jones, 1994). Contudo, apesar de não existir 
um padrão geral, a metilação do Hg é aparentemente mais eficiente sob condições anaeróbicas 
(Rudd et ai, 1983; Fergusson, 1990; Zillioux et ai, 1993; Sellers et al., 1996; Ali et al., in press). 
De facto, no meio marinho, a metilação do Hg pode ser efectuada tanto pelas bactérias aeróbicas, 
como pelas bactérias anaeróbicas (Dixon & Jones, 1994), embora o MeHg existente no oceano seja 
principalmente devido à metilação pelas bactérias anaeróbicas dos sedimentos (Ali et al., in press). 

A informação acerca dos processos de metilação do Hg em organismos superiores, 
nomeadamente nos peixes marinhos, é muito escassa (Bernhard & Filippelli, 1991; Sadiq, 1992), 
sendo frequentemente considerada muito pouco significativa (Francesconi & Lenanton, 1992). 
Com efeito, diversos estudos indicam que os peixes não conseguem propriamente realizar 
a metilação do Hg, mas apenas os microrganismos existentes nos seus sistemas digestivos 
(Rudd et al., 1983; Mikac et al., 1985; Xun et al., 1987; Fergusson, 1990; Bernhard & Filippelli, 
1991; Francesconi & Lenanton, 1992). Deste modo, vários autores afirmam que as elevadas 
concentrações de MeHg existentes nalguns peixes podem resultar de um processo de metilação 
nos orgãos viscerais, realizado pela actividade bacteriana nos respectivos conteúdos intestinais 
(Rudd et al., 1983; Mikac et al., 1985; Francesconi & Lenanton, 1992; Vukadin et al., 1995), pois o 
MeHg produzido nos intestinos está mais disponível para a bioacumulação (Rudd et al., 1983). 

A metilação do Hg possui enormes implicações e impactes ambientais no meio marinho, 
pois enquanto que a sedimentação acumula o Hg inorgânico nos sedimentos de fundo, 
a biometilação liberta Hg orgânico dos sedimentos para coluna de água, sob a forma de MeHg. 
Deste modo, a metilação microbiana constitui uma importante via de remoção do Hg da água 
e dos sedimentos (Paasivirta, 1991), sendo mesmo considerado um dos principais mecanismos 
de descontaminação do Hg presente na coluna de água e nos sedimentos marinhos (Sadiq, 1992). 

Contudo, nos ecossistemas aquáticos, o Hg inorgânico toma-se muito mais tóxico 
após a conversão em Hg orgânico (principalmente MeHg) (Bodaly et al., 1984; Wren et al., 1995; 
Ratcliffe et al., 1996), pois pode muito mais facilmente ser absorvido e acumulado pelos 
organismos, nomeadamente os peixes, e bioamplificado ao longo das cadeias tróficas marinhas 
(Bishop, 1983; FAO/P NU E/O MS/Al EA, 1986; Clark, 1986, 1992; Mikac et ai, 1989; Padberg & May. 
1992; UNEP/FAO/IOC/IAEA, 1992; Horvat et ai, 1993a,b; Ali et ai, in press). 

Assim sendo, a formação e distribuição do MeHg no meio marinho constituem processos 
com enorme importância (May et ai, 1987), motivo pelo qual a metilação do Hg é considerado um 
processo chave na bioacumulação deste elemento no biota (Zillioux et ai, 1993; Porcella, 1994). 
De facto, a metilação bacteriana do Hg inorgânico aumenta significativamente a disponibilidade de 
Hg para a absorção pelos peixes (Raldúa & Pedrocchi, 1996; Ratcliffe et ai, 1996), pois o MeHg 
na coluna de água está imediatamente disponível para a bioacumulação (Rudd et ai, 1983). 

Na realidade, alguns estudos referem que o Hg acumulado pelos peixes é basicamente 
MeHg produzido pela metilação bacteriana nos sedimentos de fundo e posteriormente mobilizado 
para a coluna de água devido à sua maior solubilidade (Armstrong & Scott, 1979), motivo pelo qual, 
nalguns ecossistemas, a camada superficial dos sedimentos e a coluna de água, são considerados 
os principais contribuintes para o MeHg presente nos peixes (Rudd & Turner, 1983a). 
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1.5 - Bioacumulação do Mercúrio nos Peixes 

O termo bioacumulação é empregue para descrever os casos em que uma substância 
é acumulada no corpo de um organismo em concentrações superiores às presentes no meio 
ambiente e no alimento ingerido (Bishop, 1983; Torreblanca et ai, 1993; Ratcliffe et ai, 1996). 
Uma das propriedades mais importantes dos poluentes tóxicos, e particularmente da maioria dos 
iões metálicos, é a sua capacidade de bioacumulação nos tecidos dos organismos marinhos, 
processo que ocorre durante um longo período de tempo e através de vários mecanismos, 
podendo eventualmente atingir níveis que provoquem efeitos tóxicos (Bishop, 1983; Abel, 1991). 

A bioacumulação do Hg nos organismos é um processo de equilíbrio altamente dinâmico 
(Monteiro et ai, 1996), podendo ser expressa como a diferença entre as taxas de ingestão e 
eliminação (ou excreção) deste elemento (Bernhard, 1985), ou seja, sempre que a velocidade 
de entrada e incorporação excede a velocidade de eliminação, ocorre a bioacumulação de Hg 
pelos organismos marinhos (Torreblanca et ai, 1993). 

As concentrações de Hg registadas nos peixes de proveniências muito diversas evidencia 
o fenómeno da bioacumulação do Hg (MacCrimmon et ai, 1983; Wren et ai, 1995). Com efeito, 
apesar dos níveis de Hg bastante reduzidos encontrados na maioria das massas de água, 
a bioacumulação ocorre devido ao facto do Hg, principalmente quando metilado, ser muito 
eficientemente absorvido por uma grande variedade de organismos marinhos, nomeadamente 
pelos peixes (Palmisano et ai, 1995; Wren et ai, 1995). 

As taxa de bioacumulação do Hg nos peixes são determinadas principalmente pela eficácia 
dos sistemas de captação e entrada, transporte entre os orgãos, armazenamento e excreção, 
mecanismos que variam muito entre o tipo de organismos, espécies, e mesmo entre populações de 
uma determinada espécie (Torreblanca et ai, 1993). 

1.5.1 - Principais Vias de Entrada e Bioacumulação do Mercúrio nos Peixes 

Os peixes podem ingerir e acumular os compostos mercuriais (orgânicos e inorgânicos), 
directamente a partir da coluna de água e dos sedimentos (através da pele e das brânquias), 
ou indirectamente a partir do alimento presente na cadeia trófica (através do tracto digestivo) 
(Ramos et ai, S/D; Hildebrand et ai, 1980; MacCrimmon et ai, 1983; Rodgers & Beamish, 1983; 
Turner & Swick, 1983; FAO/PNUE/OMS/Al EA, 1986; Clark, 1986, 1992; Allard & Stokes, 1989; 
Torreblanca et ai, 1993; Zillioux et ai, 1993; Dixon & Jones, 1994; Porcella, 1994; Oliveira Ribeiro 
& Torres, 1995; Wren et ai, 1995; Oliveira Ribeiro et ai, 1996; Raldúa & Pedrocchi, 1996). 

A via de entrada do Hg nos peixes depende principalmente da forma química do Hg 
(orgânica ou inorgânica) e da sua concentração (Oliveira Ribeiro & Torres, 1995), enquanto que 
a importância das vias de entrada e de acumulação do Hg nos peixes depende do nível trófico, 
duração e intensidade da exposição ao Hg e de diversos factores ambientais (Zillioux et ai, 1993). 

A bioacumulação de Hg da água através da pele é mínima (Oliveira Ribeiro et ai, 1996), 
e o tracto digestivo não aparenta ser uma importante via de entrada do Hg nos peixes a partir da 
água, pois o Hg inorgânico é fracamente absorvido no intestino (Oliveira Ribeiro et ai, 1996), 
cuja parede constitui uma barreira efectiva para o Hg inorgânico (Zillioux et ai, 1993). Deste modo, 
as brânquias constituem a principal via de entrada e acumulação de Hg e MeHg a partir da água 
(Rodgers & Beamish, 1983; Oliveira Ribeiro et ai, 1996), sendo estes compostos posteriormente 
transferidos das brânquias para o sangue e distribuídos pelos diversos tecidos e orgãos corporais 
(Torreblanca et ai, 1993; Oliveira Ribeiro et ai, 1996). 

Na realidade, os peixes acumulam Hg principalmente através da ingestão do alimento 
(Abel, 1989; Hornung, 1991), pelo que, na generalidade das espécies, a bioacumulação do Hg 
ocorre a partir da dieta (Ribeyre & Boudou, 1980; Morales-Nin & Fortuno, 1990; Hornung, 1991; 
Francesconi & Lenanton, 1992; Dixon & Jones, 1994; Joiris et ai, 1995; Monteiro et ai, 1996; 
Bargagli et ai, 1998). De facto, as taxas de bioacumulação do Hg são geralmente superiores 
quando este poluente é ingerido no alimento, comparativamente às taxas de bioacumulação 
resultantes do Hg dissolvido na água (Turner & Swick, 1983; Sadiq, 1992; Joiris et ai, 1995; 
Bargagli et ai, 1998). 

6 



INTRODUÇÃO 

A importância do MeHg no processo de bioacumulação a partir do alimento é reforçada 
pelo facto da absorção gastro-intestinal do Hg inorgânico ser muito reduzida, da ordem dos 10-20%, 
enquanto que a absorção gastro-intestinal do MeHg ronda os 90-95% da quantidade ingerida 
(Ramos et ai, S/D; Ribeyre & Boudou, 1980; Torreblanca et a/., 1993; Schuhmacher et ai, 1994). 
De facto, de acordo com algumas investigações toxicológicas recentes, a assimilação de MeHg 
pelos peixes a partir do alimento é 5 a 10 vezes mais eficiente que a assimilação de Hg inorgânico, 
enquanto que a eliminação do MeHg é 3 vezes mais lenta que a eliminação do Hg inorgânico 
(Bargagli et ai, 1998). 

Por estes motivos, as concentrações de Hg nos peixes geralmente reflectem o nível de Hg 
orgânico no alimento (Francesconi & Lenanton, 1992; Monteiro et ai, 1996), sugerindo que a dieta 
é o principal contribuinte para os níveis de contaminação destes organismos (Kureishy et ai, 1979; 
Denton & Burdon-Jones, 1986; Francesconi & Lenanton, 1992; Sadiq, 1992; Dixon & Jones, 1994; 
Andersen & Depledge, 1997), e que os principais factores na bioacumulação de Hg nos peixes são 
os hábitos alimentares e o metabolismo das espécies (Hornung, 1991; Schuhmacher et ai, 1994; 
Andersen & Depledge, 1997). 

1.5.2 - Principais Factores condicionantes da Bioacumulação do Mercúrio nos Peixes 

As condições físico-químicas da água influenciam a biodisponibilidade de Hg para os 
organismos e os respectivos processos metabólicos, e consequentemente a bioacumulação do Hg 
(Padberg & May, 1992). Deste modo, a bioacumulação de Hg nos peixes é condicionada pelos 
níveis ambientais de Hg biologicamente disponível (MacCrimmon et ai, 1983), pelo que, quanto 
maior é a concentração de Hg biodisponível, mais Hg é acumulado nos peixes (Gerlach, 1981). 
Por outro lado, a bioacumulação do Hg nos peixes é influenciada pela taxa de metilação do Hg 
no meio marinho (Rudd & Turner, 1983b), ou seja, a concentração de Hg nos peixes depende da 
disponibilidade de MeHg para a bioacumulação (Rudd et ai, 1983). 

Além da concentração de Hg e MeHg na água, sedimentos e alimento, a bioacumulação 
deste elemento nos peixes é influenciada por diversos factores bióticos, nomeadamente as taxas 
metabólicas e de crescimento, a idade, a longevidade, o tamanho, o sexo, a condição fisiológica, as 
relações tróficas dos peixes (posição na cadeia alimentar, hábitos alimentares e o tipo de alimento), 
e factores abióticos como a localização geográfica, profundidade, "upwelling", luminosidade, 
variações sazonais, temperatura, salinidade, condutividade, dureza e pH da água, e a concentração 
de outros elementos químicos em solução na água (Rodgers & Beamish, 1981, 1983; MacCrimmon 
et ai, 1983; Rudd et ai, 1983; Wren & MacCrimmon, 1983; McMurtry et ai, 1989; Hernández- 
-Hernández et ai, 1990; Johnston et ai, 1991; CSullivan et ai, 1991; Padberg & May, 1992; 
Sadiq, 1992; Diaz et ai, 1994; Hudson et ai, 1994; Porcella, 1994; Vukadin et ai, 1995; Andersen & 
Depledge, 1997; Bargagli et ai, 1998; Cronin et ai, 1998). 

1.5.3 - Factores de Bioconcentração do Mercúrio nos Peixes 

O factor de bioconcentração pode ser definido como a razão entre a concentração de 
poluente num organismo e a concentração na água, assumindo que os indivíduos foram expostos 
ao poluente durante um período de tempo suficiente longo para ser atingido o estado de equilíbrio. 
Este parâmetro é geralmente considerado como um indicador válido da capacidade de acumulação 
de um poluente nos tecidos dos organismos (Abel, 1991). 

Diversos estudos referem a ocorrência de elevados factores de bioconcentração de Hg 
nalguns organismos marinhos, nomeadamente nos peixes (Ramos et ai, S/D; Gerlach, 1981; 
Paasivirta, 1991; Thibaud & Noel, 1991). De facto, e apesar dos níveis de Hg e MeHg nas águas 
superficiais serem normalmente muito baixos (»1 ng Hg total/L; 0.05 ng MeHg/L), os factores 
de bioacumulação nos organismos marinhos podem atingir valores extraordinariamente elevados, 
que em casos extremos podem ser da ordem de 10' (Horvat et ai, 1993b). 

7 



INTRODUÇÃO 

1.5.4 - Principais Relações Ecológicas e Funcionais na Bioacumulação do Mercúrio 
nos Peixes 

A contaminação dos peixes apresenta variações espaciais e temporais intimamente 
relacionadas com a concentração de poluentes no meio marinho (Joiris et al., 1995), pelo que, 
numerosos estudos revelam variações geográficas nos teores de Hg de diversas espécies, 
relacionadas com a poluição de origem antropogénica. Contudo, alguns estudos do teor de Hg em 
organismos de zonas remotas e sem fontes directas de poluição humana revelaram que este 
elemento é igualmente bioacumulável em ambientes aparentemente não influenciados por fontes 
antropogénicas de Hg (Gerlach, 1981). 

Em relação ao habitat, as espécies costeiras, em particular nas águas contaminadas, 
contêm geralmente níveis de Hg muito maiores que as espécies oceânicas (Clark, 1986, 1992). 
Contudo, as concentrações de Hg total das espécies costeiras de baixa profundidade tendem a ser 
inferiores às concentrações de Hg total das espécies predadoras e com grande longevidade, 
típicas das profundidades oceânicas (Hornung et ai, 1993, 1994; Cronin et ai, 1998). 

Adicionalmente, os organismos bentõnicos e demersais possuem geralmente níveis de Hg 
mais elevados que os organismos pelágicos, e os carnívoros contêm mais Hg que os planctívoros, 
herbívoros, omnívoros e dethtívoros (Talbot, 1990; Hossain, 1994; Porvari, 1995:Wren et ai, 1995), 
factos que revelam que o habitat, o comportamento alimentar e a dieta influenciam o conteúdo de 
Hg total dos peixes (Monteiro et ai, 1991; Francesconi & Lenanton, 1992; Vukadin et ai, 1995). 

Por outro lado, o teor de Hg dos organismos marinhos depende igualmente do tempo de 
exposição ao poluente e das características biológicas dos exemplares, como a idade, tamanho 
(peso e comprimento), sexo, hábitos alimentares e variações sazonais (Joiris et ai, 1995). 
Contudo, algumas relações funcionais entre as concentrações de Hg e os principais parâmetros 
biológicos dos peixes são ainda relativamente pouco compreendidas (Monteiro & Lopes, 1990) 
ou de difícil interpretação (Dixon & Jones, 1994). 

A concentração de Hg nos tecidos dos peixes é altamente variável entre as espécies, 
dificultando as comparações inter-específicas (Denton & Burdon-Jones, 1986; Barak & Mason, 
1990b; Grieb et ai, 1990; Talbot, 1990; Abel, 1991; Hornung, 1991; Francesconi & Lenanton, 1992; 
Dixon & Jones, 1994), podendo existir também uma grande variabilidade nos teores de Hg a nível 
intra-específico (Gerlach, 1981; Monteiro & Lopes, 1990; Morales-Nin & Fortuno, 1990; Talbot, 
1990; Hornung & Kress, 1991; Monteiro et ai, 1991; Tracey, 1993; Andersen & Depledge, 1997). 
Com efeito, nalguns casos, a concentração média de poluente é afectada pela existência de 
indivíduos com grandes diferenças nas taxas de crescimento, e mesmo pela existência de 
indivíduos muito mais velhos e maiores (Abel, 1991), que podem ser capazes de regular mais 
eficientemente a ingestão, armazenamento e eliminação dos metais (Cronin et ai, 1998). 

Geralmente, a concentração de Hg varia directamente com os principais parâmetros 
biológicos dos peixes (idade, peso, comprimento, sexo, condição) (Hildebrand et ai, 1980; 
MacCrimmon et ai, 1983; Harakeh et ai, 1985; Casadei & Rodrigues, 1986; Chvojka, 1988; 
Barak & Mason, 1990a; Grieb et ai, 1990; Monteiro & Lopes, 1990; Al-Hashimi & Al-Zorba, 1991; 
Hornung, 1991; Leah et ai, 1991a,b, 1992; Monteiro et ai, 1991; Cossa et ai, 1992; Francesconi & 
Lenanton, 1992; Sadiq, 1992; De Arams et ai, 1993; Hornung et ai, 1993; Tracey, 1993; Pieters & 
Geuke, 1994; Joiris et ai, 1995; Palmisano et ai, 1995; Bargagli et ai, 1998; Cronin et ai, 1998), 
embora existam igualmente alguns estudos que não encontraram uma relação evidente entre o teor 
de Hg e a idade, o tamanho ou o sexo dos peixes (Ntow & Khwaja, 1989; Joiris et ai, 1997). 

Visto que a bioacumulação de Hg é um processo cumulativo em função do tempo, 
o período de exposição a um poluente depende da idade dos organismos (Monteiro et ai, 1991; 
Francesconi & Lenanton, 1992). Contudo, visto que a idade e o tamanho dos peixes são parâmetros 
inter-dependentes, por vezes é difícil determinar a importância relativa do período de exposição 
e do aumento de massa dos tecidos associado ao crescimento (Hildebrand et ai, 1980). De facto, 
as espécies com taxas de crescimento mais rápidas tendem a possuir níveis de Hg mais baixos, 
devido ao efeito de diluição do Hg nos tecidos, provocado pelo crescimento dos organismos 
(Rudd et ai, 1983; Verta, 1990; Andersen & Depledge, 1997). 
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De um modo geral, a concentração de Hg nos tecidos dos peixes aumenta com a idade, 
pelo que normalmente, são os exemplares maiores que possuem os teores de Hg mais elevados. 
De facto, numerosos estudos revelam que, tanto o Hg total como o Hg orgânico, nomeadamente 
sob a forma de MeHg, aumentam com a idade e tamanho (peso e/ou comprimento) dos peixes 
(MacCrimmon e/a/., 1983; Bodaly eia/., 1984; Bernhard, 1985; Casadei & Rodrigues, 1986; Denton 
& Burdon-Jones, 1986; Perez et ai, 1986; Chvojka, 1988; Clark & Topping, 1989; Barak & Mason, 
1990b: Marthinsen & Staveland, 1990; Monteiro & Lopes, 1990; Barghigiani et ai, 1991; Capelli 
et ai, 1991; Hornung, 1991; Hornung & Kress, 1991; Monteiro et ai, 1991, 1996; ©'Sullivan, 1991; 
Thibaud & Noel, 1991; Francesconi & Lenanton, 1992; Leah et ai, 1991a, 1992; Hornung et ai, 
1993; Tracey, 1993; Pieters & Geuke, 1994; Yan et ai, 1994; Davenport, 1995; Joiris et ai, 1995; 
Palmisano et ai, 1995; Andersen & Depledge, 1997; Bargagli et ai, 1998; Cronin et ai, 1998). 

No entanto, alguns estudos recentes revelaram a existência de teores de MeHg muito 
estáveis e teores de Hg total aumentando significativamente com o comprimento dos peixes, 
significando que o nível de MeHg não varia com o tamanho (ou idade) dos peixes. Estes resultados 
sugerem a existência de um processo lento de desmetilação, que se reflecte na heterogeneidade 
das percentagens de MeHg, variando entre valores muito elevados nos indivíduos menores (100%) 
e valores inesperadamente reduzidos nos indivíduos maiores (10-20%) (Joiris et ai, 1995, 1997). 

Embora não esteja ainda completamente esclarecido, o sexo dos indivíduos aparenta 
influenciar a acumulação e a concentração de Hg nos tecidos dos peixes (Nicoletto & Hendricks, 
1988; Monteiro & Lopes, 1990; Monteiro et ai, 1991; Sadiq, 1992; Oliveira Ribeiro et ai, 1996), 
embora, existam igualmente alguns estudos em que não foram detectadas diferenças significativas 
nos teores de Hg entre os sexos (Pellegrini & Barghigiani, 1989; Marthinsen & Staveland, 1990). 

De um modo geral, os machos tendem a possuir maiores teores de Hg que as fêmeas 
(Monteiro & Lopes, 1990; Monteiro et ai, 1991), embora existam igualmente estudos que referem 
exactamente o oposto, ou seja, casos em que as fêmeas possuem maiores concentrações de Hg 
que os machos (Nicoletto & Hendricks, 1988; Monteiro et ai, 1991). Este fenómeno tem sido 
frequentemente atribuído ao crescimento diferencial entre os sexos dos peixes, que faz com que os 
exemplares do sexo com taxa de crescimento mais rápida possuam menores concentrações de Hg 
(Monteiro & Lopes, 1990; Monteiro et ai, 1991). 

1.5.5 - Distribuição Corporal do Mercúrio nos Peixes 

A bioacumulação do Hg é distinta entre os diversos tecidos e orgãos dos peixes 
(Hornung, 1991; Palmisano et ai, 1995). No entanto, a distribuição e bioacumulação do Hg nos 
diferentes tecidos dos peixes é altamente variável entre as espécies (MacCrimmon et ai, 1983), 
existindo mesmo algumas espécies que não apresentam uma variabilidade assinalável no teor de 
Hg dos diversos tecidos e orgãos corporais (Hernández-Hernández et ai, 1990). 

Após a ingestão do Hg, o seu transporte e distribuição pelos diversos orgãos e tecidos é 
efectuado pelo sistema circulatório e reflecte o padrão de circulação e distribuição corporal e a sua 
maior afinidade por tecidos específicos (Rodgers & Beamish, 1981). A distribuição e bioacumulação 
diferencial de Hg nos diversos orgãos e tecidos depende dos hábitos alimentares das espécies 
(Hornung, 1991), da forma química e concentração do poluente, do tempo de exposição e das 
taxas de acumulação, metabolismo e eliminação do Hg nos tecidos (Rodgers & Beamish, 1981; 
Oliveira Ribeiro & Torres, 1995; Oliveira Ribeiro et ai, 1996). 

Nos peixes, os maiores níveis de Hg são geralmente acumulados no rim e no fígado, 
seguidos do músculo, coração, gónadas, cérebro e brânquias (Gutiérrez & Establier, 1979; Buggiani 
& Vannucchi, 1980; Denton & Burdon-Jones, 1986; Hernández-Hernández et ai, 1990; Hornung, 
1991; Bloom, 1992; Dixon & Jones, 1994; Oliveira Ribeiro et ai, 1996; Bargagli et ai, 1998). 
Com efeito, as concentrações de Hg nos tecidos dos peixes geralmente acompanham a seguinte 
ordem decrescente: rim > fígado > músculo (Buggiani & Vannucchi, 1980; Ribeyre & Boudou, 1980; 
Denton & Burdon-Jones, 1986; Hernández-Hernández et ai, 1990; Ghazaly et ai, 1992), pelo que, 
em termos de bioacumulação do Hg, o rim e o fígado são considerados os principais orgãos críticos 
(Oliveira Ribeiro et ai, 1996). 
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Enquanto que o músculo dos peixes não é considerado especializado no armazenamento, 
metabolismo e desintoxicação de metais (Torreblanca et a/., 1993), o fígado possui uma grande 
capacidade de acumulação e uma reduzida capacidade de eliminação do Hg, desempenhando 
eventualmente um papel muito activo na desintoxicação deste elemento (Palmisano et a/., 1995; 
Oliveira Ribeiro et ai, 1996). O facto do fígado ser um orgão de acumulação preferencial do Hg, 
está provavelmente relacionado com uma combinação de factores, tais como a distribuição de 
proteínas específicas, o transporte diferencial de Hg para orgãos particulares e a peculiaridade do 
transporte do Hg através de determinadas barreiras celulares (Palmisano et ai, 1995). 

Adicionalmente, os diversos orgãos corporais dos peixes acumulam diferentes formas de 
Hg, e aparentemente, o fígado tende a acumular preferencialmente o Hg inorgânico, enquanto que 
o músculo revela pouca afinidade para o Hg inorgânico e tende a acumular preferencialmente 
o Hg orgânico, sob a forma de MeHg (Bloom, 1992; Sadiq, 1992; Oliveira Ribeiro et ai, 1996). 
De facto, nalgumas espécies, grande parte do Hg total no músculo é MeHg (96%), enquanto que 
no fígado e gónadas a percentagem de MeHg é usualmente inferior a 50% (Bargagli et ai, 1998). 

Com efeito, alguns estudos referem que o fígado contém maiores teores de Hg total, mas 
menores percentagens de MeHg que o músculo, facto que tem sido apontado como um provável 
mecanismo de desintoxicação do organismo por desmetilação do Hg orgânico no fígado dos peixes 
(Bernhard & Filippelli, 1991; Bloom, 1992; Francesconi & Lenanton, 1992; Cronin et ai, 1998). 
Deste modo, a longo-prazo, o MeHg é acumulado no músculo, enquanto que o Hg inorgânico 
é excretado através dos processos metabólicos do fígado do peixe, pelo que, embora a 
contaminação aguda seja reflectida pelos níveis de Hg no fígado, a acumulação e efeitos tóxicos do 
MeHg tornam-se evidentes a partirdes níveis no músculo (Padberg & May, 1992). 

1.6 - Bioamplificação do Mercúrio nas Cadeias Tróficas Marinhas 

O Hg é um dos poucos poluentes que exibem bioamplificação (Oliveira Ribeiro et a/.,1996), 
sendo mesmo o único metal que é consistentemente bioamplificado nas cadeias tróficas marinhas 
(Mason et ai, 1995; Monteiro et ai, 1996). De facto, a generalidade dos estudos revelam que o Hg 
é sucessivamente concentrado das presas para os predadores, ou seja, é consistentemente 
bioamplificado ao longo dos níveis tróficos das cadeias alimentares marinhas (Reijnders, 1980; 
Thibaud & Noel, 1991; Francesconi & Lenanton, 1992; Sadiq, 1992; Branica et ai, 1993; Diaz et ai, 
1994; Palmisano et ai, 1995; Monteiro et ai, 1996; Ratcliffe et ai, 1996; Bargagli et ai, 1998). 

No processo de bioamplificação, é mais credível que seja principalmente o Hg orgânico 
a ser transferido ao longo dos sucessivos níveis tróficos (Francesconi & Lenanton, 1992), 
nomeadamente o MeHg (Mikac et ai, 1985; Paasivirta, 1991; Thibaud & Noel, 1991; Sadiq, 1992; 
Torreblanca et a/., 1993; Pieters & Geuke, 1994; Mason et ai, 1995; Bargagli et ai, 1998), 
pois diversos estudos confirmam que a bioamplificação do MeHg é muito mais eficiente que a 
bioamplificação das formas inorgânicas de Hg (Mikac ef a/., 1985; Mason et ai, 1995). 

Devido à bioamplificação do Hg ao longo das cadeias tróficas marinhas, diferenças muito 
reduzidas nas concentrações de Hg na coluna de água e no plâncton implicam a ocorrência de 
diferenças muito grandes e muitas ordens de magnitude superiores nos organismos superiores 
(Monteiro & Lopes, 1990; Monteiro et ai, 1991). Por este motivo, os maiores níveis de Hg total nos 
peixes são geralmente registados nos grandes predadores carnívoros e com elevada longevidade, 
nomeadamente nas espécies pelágicas oceânicas, que constituem os elos terminais das cadeias 
tróficas marinhas (Bishop, 1983; Casadei & Rodrigues, 1986; Clark, 1986, 1992; Perez et ai, 1986; 
Ackefors ef a/., 1989; Padberg & May, 1992; Hornung et ai, 1994; Porcella, 1994; Davenport, 1995; 
Ratcliffe et ai, 1996; Andersen & Depledge, 1997; Cronin et ai, 1998). 

Deste modo, os principais problemas provocados pelo Hg no meio marinho derivam da 
sua assinalável capacidade de bioamplificação ao longo das cadeias tróficas, tornando-se um 
poluente ambiental perigoso, extremamente tóxico para os organismos marinhos e potencialmente 
letal para o Homem (Ramos et ai, S/D; Hemández-Hernández et ai, 1990; Dixon & Jones, 1994), 
pois a própria importância toxicológica do Hg é intensificada pelo processo de bioamplificação 
(Padberg & May, 1992). 
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1.7 - Toxicidade do Mercúrio para os Peixes 

O Hg é um elemento químico extremamente tóxico (Sadiq, 1992; Cappon, 1994; Oliveira 
Ribeiro & Torres, 1995), sendo mesmo considerado o metal pesado mais tóxico (Abel, 1989; 
Fergusson, 1990; Del Ramo et a/., 1993), motivo pelo qual é provavelmente o poluente ambiental 
mais perigoso, tanto para os organismos marinhos como para os seres humanos (Bishop, 1983). 

A toxicidade do Hg depende de vários factores bióticos e abióticos (Del Ramo et a/., 1993). 
Em relação aos factores bióticos, a toxicidade do Hg depende do tipo de organismo (Sadiq, 1992; 
Zillioux et a/., 1993) e é fortemente influenciada pela via de entrada ou forma de administração 
(Abel, 1989) e pela fase do ciclo de vida, estado de desenvolvimento, idade, sexo e regime 
ambiental dos organismos (Sadiq, 1992). De um modo geral, a tolerância e a resistência aos 
compostos de Hg aumentam com a idade e tamanho dos peixes, pois os estados larvares e juvenis 
são mais sensíveis que os estados adultos (Abel, 1991; Del Ramo et al., 1993; Wren et a/., 1995). 

Adicionalmente, a toxicidade de um metal para um determinado organismo depende de 
diversos factores abióticos como a temperatura, salinidade, dureza da água, pH e potencial redox, 
factores que afectam a sua forma química e biodisponibilidade para os organismos marinhos 
(Hernández-Hemández et al., 1990; Sammut, 1991; Sadiq, 1992). De facto, a toxicidade potencial 
e o efeito biológico do Hg nos organimos marinhos dependem fortemente da sua concentração e 
forma química (Bishop, 1983; Fergusson, 1990; Sadiq, 1992; Cappon, 1994; Ratcliffe et al., 1996). 

As formas orgânicas de Hg são geralmente muito mais tóxicas para os peixes que as 
formas inorgânicas de Hg (Clark, 1986, 1992; Fergusson, 1990; Sadiq, 1992; Del Ramo et al., 1993; 
Cappon, 1994; Diaz et al., 1994; Wren et al., 1995). Neste âmbito particular, entre os compostos 
organomercuriais, o MeHg é a forma com maior interesse do ponto de vista toxicológico 
(Magalhães, 1980; FAO/PN UE/OMS/Al EA, 1986) e a forma mais tóxica deste elemento para os 
organismos marinhos (Magalhães, 1980; Mikac et al., 1985; Clark, 1986, 1992; Padberg & May, 
1992; Sadiq, 1992; Del Ramo et al., 1993; Zillioux et al., 1993; Cappon, 1994; Dixon & Jones, 1994; 
Porcella, 1994; Tahán etal., 1995; Wren et al., 1995; Porcella et al., 1996). 

Existe uma variação considerável na forma com que os organismos conseguem regular as 
concentrações de metais. Os peixes geralmente são capazes de regular os metais essenciais, 
mas os metais sem função biológica e desnecessários para a actividade metabólica, como o Hg, 
são muito tóxicos, mesmo em baixas concentrações (Bishop, 1983; Abel, 1989; Clark, 1986, 1992). 
Contudo, algumas espécies acumulam níveis elevados de Hg sem exibirem sinais de intoxicação 
e sem ocorrer mortalidade, o que sugere que suportam grandes contaminações de Hg, desde que 
acumulado em pequenas doses durante um longo período de tempo (Zillioux et al., 1993). 

Nos peixes, os principais sintomas de intoxicação aguda por Hg incluêm danos na pele, 
barbatanas e nas brânquias, aumento da frequência dos movimentos respiratórios, rigidez do corpo, 
abertura das barbatanas, lentidão dos movimentos e perda de equilíbrio (Del Ramo et al., 1993; 
Zillioux et al., 1993; Oliveira Ribeiro & Torres, 1995; Oliveira Ribeiro et al., 1995, 1996). 
Entre os efeitos sub-letais da exposição crónica dos peixes ao Hg, incluêm-se interferências no 
sistema neurológico, alteração do sistema enzimático e da actividade hormonal, lesões cerebrais, 
cataratas, aumento da susceptibilidade para o parasitismo e doenças, alteração da respiração, 
coordenação motora anormal e comportamentos erráticos (Bishop, 1983; Del Ramo et al., 1993). 

O sistema nervoso é altamente vulnerável à contaminação por Hg (Zillioux et al., 1993), 
pois mesmo concentrações sub-letais de Hg provocam danos estruturais, fisiológicos e bioquímicos 
no sistema nervoso dos peixes (Oliveira Ribeiro & Torres, 1995). Os níveis sub-letais de Hg podem 
causar danos morfológicos e alterações funcionais irreversíveis nos orgãos olfactivos dos peixes, 
que podem alterar a orientação e a comunicação dos peixes, e afectar a procura de alimento 
e o reconhecimento de presas e predadores (Zillioux et al., 1993; Oliveira Ribeiro et al., 1995). 
Por outro lado, os efeitos sub-letais do Hg na reprodução, desenvolvimento e crescimento dos 
peixes são muito importantes, pois possuem consequências ecológicas significativas (Abel, 1991). 
Com efeito, a poluição por Hg tem sido responsável por alguns declínios populacionais e 
diminuições da diversidade biológica (Zillioux et al., 1993), devido a situações de stress por 
contaminação, com as consequentes alterações genéticas e demográficas (Mulvey et al., 1995). 
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1.8 - Riscos para a Saúde Humana devido ao Consumo de Pescado Contaminado 
por Mercúrio 

A toxicidade do Hg para os seres humanos é conhecida há séculos (Clark, 1986, 1992) 
e a toxicidade do MeHg tem sido crescentemente reconhecida ao longo das últimas décadas 
(Liang eia/., 1994b), sendo provavelmente os únicos poluente introduzidos pelo Homem no oceano 
que foram directamente responsáveis por mortes humanas (Clark, 1986, 1992). 

Durante as últimas décadas, tem sido aplicado um considerável esforço de investigação no 
estudo e monitorização da poluição dos ecossistemas aquáticos por Hg e da sua bioacumulação 
nos organismos, principalmente nalgumas espécies de peixes explorados comercialmente, 
cuja principal justificação é o potencial risco para a saúde humana provocado pela ingestão de 
pescado contaminado com Hg (Phillips & Gregory, 1979; Bishop, 1983; Hildebrand et ai, 1980; 
Bernhard & Filippelli, 1991; Clark & Topping, 1989; Sadiq, 1992; Monteiro et ai, 1996). 

Na realidade, como importante fonte alimentar, o pescado constitui a principal via de 
contaminação e intoxicação humana por Hg (Paasivirta, 1991), contribuindo com a maior parte 
(cerca de 80%) do Hg ingerido pelo Homem (Bernhard, 1985). Deste modo, e visto que o Hg 
é extremamente tóxico para o Homem, o consumo de pescado altamente contaminado por Hg, 
nomeadamente pelas populações com grande consumo de pescado, pode provocar problemas na 
saúde humana, e consequentemente, possuir fortes implicações em termos de Saúde Pública 
(Officer & Ryther, S/D; Bernhard, 1985; Monteiro & Lopes, 1990; Johnston et ai, 1991; Sadiq, 1992; 
Svensson et ai, 1992; Bahnick, et ai, 1994; Porcella, 1994; Mason et ai, 1995; Monteiro et ai, 
1996; Ratcliffe et ai, 1996; Sellers et ai, 1996; Andersen & Depledge, 1997). 

Contudo, na análise desta problemática, é necessário ter em conta que os efeitos do Hg 
na saúde humana dependem fundamentalmente da sua forma química (Ratcliffe et ai, 1996), 
e que neste âmbito, o pescado constitui uma fonte de exposição e contaminação por MeHg 
extremamente importante para os consumidores de elevadas quantidades de pescado 
(Fergusson, 1990; Bernhard & Filippelli, 1991; Ratcliffe et ai, 1996). Com efeito, actualmente, 
a principal forma de exposição humana ao MeHg e virtualmente a sua única fonte alimentar de 
MeHg, é a ingestão de pescado altamente contaminado com Hg (Clarkson, 1990; Sadiq, 1992; 
Svensson et ai, 1992; Culin & Zvonaric, 1994; Porcella, 1994; Schuhmacher et ai, 1994; Oliveira 
Ribeiro et ai, 1996; Raldúa & Pedrocchi, 1996). 

1.8.1 - Principais Episódios de Intoxicação Humana provocados pelo Consumo 
de Pescado Contaminado por Mercúrio 

A toxicidade do Hg é conhecida desde a Idade Média, mas apenas durante este século, 
mais precisamente no início da década de 50, é que os envenenamentos epidémicos ocorridos 
no Japão alertaram o público em geral para os elevados riscos de intoxicação humana pelo Hg 
(Aubert et ai, 1984; Fergusson, 1990; Hernández-Hernández et ai, 1990; Bernhard & Filippelli, 
1991; Padberg & May, 1992; Sadiq, 1992; Del Ramo et ai, 1993; Torreblanca et ai, 1993; 
Schuhmacher ef a/., 1994; Wren et ai, 1995; Raldúa & Pedrocchi, 1996; Watanabe & Satoh, 1995). 

O episódio mais divulgado e melhor documentado de grave intoxicação humana provocada 
por ingestão de pescado altamente contaminado por Hg é a doença de Minamata, no Japão 
(Officer & Ryther, S/D; Abel, 1989; Clark, 1986, 1992; Fergusson, 1990; Sadiq, 1992; Azcue, 1993; 
Dixon & Jones, 1994; Harada, 1995; Watanabe & Satoh, 1996). Esta intoxicação afectou 
principalmente a comunidade piscatória e as respectivas famílias, as quais consumiam quantidades 
substanciais de pescado contaminado (Ninomiya et ai, 1995; Watanabe & Satoh, 1996). 

O primeiro caso desta epidemia foi relatado em 1953, e durante 1954 e 1955 foram 
confirmados, respectivamente 10 e 11 casos da doença (Watanabe & Satoh, 1996). Com efeito, 
apenas a partir de 1956 é que a doença assumiu proporções epidémicas (Officer & Ryther, S/D; 
Gerlach, 1981; Paasivirta, 1991; Ratcliffe et ai, 1996), altura em que atraiu a atenção das 
entidades de saúde pública, com o registo de cerca de 80 casos de intoxicação (Fergusson, 1990; 
Paasivirta, 1991) e que foi oficialmente anunciada pela autoridade de Saúde Pública de Minamata 
(Harada, 1995; Watanabe & Satoh, 1996). 
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Apenas durante o período da epidemia, faleceram cerca de 43 pessoas (Clark, 1986, 1992). 
Entre 1956 e 1958, faleceram 46 dos 116 pacientes registados oficialmente (Gerlach, 1981), 
e entre 1953 e 1966, faleceram 111 pessoas (Bishop, 1983). Até 1975, foram diagnosticadas 
798 vítimas (Officer & Ryther, S/D; Gerlach, 1981), mas em 1977, 2800 pessoas ainda aguardavam 
a confirmação oficial como pacientes atingidos pela doença de Minamata (Gerlach, 1981). 

Até 1991, foram diagnosticados e confirmados mais de 2.000 casos (Ratcliffe et a/., 1996), 
existindo mesmo dados que apontam para um total de 3.000 pacientes com a doença de Minamata 
(Dixon & Jones, 1994). O número de casos crónicos aumentou gradualmente ao longo do tempo, 
pelo que, até 1995, dos 2252 pacientes confirmados como doentes de Minamata, 1043 faleceram 
(Harada, 1995). Na totalidade, mais de 700 vítimas sobreviventes da doença ficaram paralisadas 
(Schuhmacher ef a/., 1994) e/ou com deficiências graves e permanentes (Clark, 1986, 1992). 

A confirmação da etiologia da doença de Minamata, demorou algum tempo devido ao 
desconhecimento do agente causal (Ratcliffe et a!., 1996). Com efeito, apesar da doença ter 
surgido em 1953, apenas em 1956 foi diagnosticada como envenenamento por um agente tóxico 
(não identificado) presente no pescado da Baía de Minamata (Officer & Ryther, S/D; Clark, 1986, 
1992; Watanabe & Satoh, 1996), pelo que, no início de 1957, a pesca foi proibida (Gerlach, 1981). 

Em definitivo, apenas em 1959, ficou provado que o Hg era o elemento tóxico responsável 
pela epidemia, e em 1960, que as descargas industriais de Hg por uma indústria de cloreto de vinil 
na Baía de Minamata, tinham sido responsáveis pela mortalidade (Gerlach, 1981; Clark, 1986, 
1992; Fergusson, 1990; Paasivirta, 1991; Bernhard & Filippelli, 1991; Azcue, 1993; Dixon & Jones, 
1994; Wren et ai, 1995; Ratcliffe et ai, 1996; Watanabe & Satoh, 1996). No entanto, apenas em 
1968, o governo japonês declarou oficialmente que as descargas industriais de Hg tinham sido 
responsáveis pela doença (Officer & Ryther, S/D; Ninomiya et ai, 1995). 

Neste caso a exposição humana aos efeitos tóxicos do Hg foi devida sobretudo à ingestão 
de pescado altamente contaminado com MeHg (Ratcliffe et ai, 1996), pelo que, o acidente de 
Minamata é actualmente considerado um exemplo clássico de envenenamento humano por MeHg 
(Clark, 1986, 1992; Watanabe & Satoh, 1996). De facto, o pescado de Minamata continha teores 
de Hg da ordem dos 10-55 mg/Kg, a maior parte sob a forma de MeHg (Officer & Ryther, S/D; 
Gerlach, 1981; Clark. 1986, 1992; Fergusson, 1990), níveis considerados suficientes para provocar 
o envenenamento por MeHg (Watanabe & Satoh, 1996). 

As vítimas da doença de Minamata sofreram problemas neurológicos muito graves, 
que provocaram a morte de indivíduos adultos e crianças expostas in útero (Ratcliffe et ai, 1996). 
Os principais sintomas da doença de Minamata eram uma progressiva debilidade muscular e 
deterioração das actividades cerebrais (Azcue, 1993), bem como a instabilidade emocional, com 
alternância de momentos de euforia e depressão (Watanabe & Satoh, 1996). Todos os pacientes 
apresentavam sintomas semelhantes, sendo os mais frequentes, os distúrbios na visão (constrição 
do campo visual), audição, fala e tacto, problemas na coordenação motora, equilíbrio e andamento 
(Officer & Ryther, S/D; Gerlach, 1981; Azcue, 1993; Harada, 1995; Ninomiya et ai, 1995; 
Watanabe & Satoh, 1996). Nos casos mais graves, alguns pacientes revelavam ainda cegueira, 
surdez, convulsões e paralisia, que nalguns casos culminaram em estados de coma e morte 
(Azcue, 1993; Schuhmacher et ai, 1994; Watanabe & Satoh, 1996). 

O estudo da doença de Minamata revelou que os estados pré-natais são mais susceptíveis 
à intoxicação por Hg que os indivíduos adultos (Clarkson, 1990). Durante esta investigação 
epidemiológica, a doença fetal de Minamata foi detectada em 1958, com 9 casos de crianças com 
sintomas semelhantes a paralisia cerebral (atraso mental, ataxia, disartria e reflexos primitivos), 
e em 1974 existiam já 40 casos confirmados desta doença fetal (Watanabe & Satoh, 1996). 
Em Minamata, mesmo as grávidas sem sintomas ou com fracos sintomas de intoxicação, 
deram à luz crianças extremamente afectadas (Clarkson, 1990; Watanabe & Satoh, 1996), 
pois a sua exposição pré-natal ao Hg provocou danos cerebrais muito graves (Clarkson, 1990). 
Por este motivo, e devido à gravidade do problema, o governo local recomendou a realização de 
abortos às mulheres grávidas que habitavam na área poluída (Watanabe & Satoh, 1996). 
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Em 1964-65, ocorreu no Japão um outro caso de envenenamento humano por consumo de 
pescado altamente contaminado por Hg (posteriormente identificado como MeHg), tendo atingido 
a comunidade piscatória (e as respectivas famílias) da área de Niigata, na foz do Rio Agano 
(Cordle, S/D; Gerlach, 1981; Clark, 1986, 1992; Clarkson, 1990; Fergusson, 1990; Paasivirta, 1991; 
Azcue, 1993; Ratcliffe et al., 1996; Watanabe & Satoh, 1996; Andersen & Depledge, 1997). 

Neste episódio, com circunstâncias extremamente semelhantes ao caso de Minamata, 
(Officer & Ryther, S/D), inicialmente adoeceram cerca de 30 pessoas, 5 das quais vieram a falecer 
com os mesmos sintomas da doença de Minamata (Gerlach, 1981). No período entre 1965 e 1970, 
foram ainda registados mais 47 casos desta intoxicação (Officer & Ryther, S/D; Paasivirta, 1991), 
dos quais resultaram 6 mortes (Paasivirta, 1991). 

1.8.2 - Principais Efeitos na Saúde Humana provocados pelo Consumo de Pescado 
Contaminado por Mercúrio 

O Hg exerce diversos efeitos tóxicos ao nível dos sistemas neurológico, neurofisiológico, 
neurocomportamental e endócrino (Fergusson, 1990; Paasivirta, 1991; Del Ramo et al., 1993; 
Cappon, 1994; Ratcliffe et al., 1996), pelo que a ingestão de quantidades substanciais de pescado 
altamente contaminado com Hg pode provocar o surgimento de sintomas toxicológicos, 
temporários ou permanentes, com consequências sub-letais ou mesmo letais. 

O conhecimento da maior parte dos sintomas de intoxicação por Hg derivam do estudo dos 
episódios epidémicos provocados pela ingestão de pescado contaminado, que ocorreram no Japão, 
particularmente em Minamata e Niigata (Del Ramo et al., 1993), os quais demonstram de forma 
inquestionável, a associação entre o consumo de pescado contaminado com Hg e o surgimento 
de sintomas neurológicos, tanto nos indivíduos adultos como nas crianças expostas in útero 
através das grávidas intoxicadas (Del Ramo et al., 1993; Ratcliffe et ai, 1996; Schoen, 1996). 

Os principais sintomas neurotóxicos da exposição humana aos compostos orgânicos de Hg, 
particularmente ao MeHg, são inicialmente a parestesia (perda de sensibilidade circum-oral e nas 
extremidades dos braços e das pernas), anorexia, apatia, sensação de debilidade e fadiga, 
e incapacidade de concentração, seguida de ataxia generalizada (perda de coordenação motora), 
convulsões, distúrbios na fala, audição, visão (constrição do campo visual), cegueira, distúrbios 
psíquicos e emocionais, que nos casos mais graves culminam em estado de coma e morte 
(Haxton et ai, 1979; Fergusson, 1990; Paasivirta, 1991; Del Ramo et ai, 1993; Cappon, 1994; 
Dixon & Jones, 1994; Wren et ai, 1995). No respeitante às funções reprodutivas, alguns estudos 
apontam para a possibilidade de ocorrência de abortos expontâneos (Ratcliffe et ai, 1996). 

Aparentemente, existe um período de latência entre a ingestão do MeHg e o aparecimento 
dos sintomas de intoxicação (Fergusson, 1990), pois a toxicidade do Hg orgânico depende da 
exposição crónica, ou seja, o perigo de envenenamento por MeHg reside na dose total acumulada 
durante o período de vida (Clark, 1986, 1992). A eliminação da fonte de contaminação provoca 
algumas melhorias nos indivíduos com sintomas de intoxicação por Hg, o que contudo não 
representa uma completa reversibilidade nos danos, pois os efeitos neurológicos podem persistir 
durante vários anos após a cessação da exposição ao Hg (Ratcliffe et ai, 1996) e os danos 
cerebrais são geralmente irreversíveis (Fergusson, 1990). 

O Hg é um potente agente neurotóxico porque o Homem não possui sistemas internos 
de desintoxicação ou barreiras externas de protecção contra este poluente (Zillioux et ai, 1993). 
Com efeito, o MeHg, atravessa facilmente as membranas biológicas, acumulando-se no interior das 
células e reagindo directamente com os componentes celulares e nucleares (FAO/RNUE/OMS/ 
/AIEA, 1986; Padberg & May, 1992; Zillioux et ai, 1993; Dixon & Jones, 1994; Wren et ai, 1995). 
Esta capacidade do MeHg em atravessar as membranas celulares provoca problemas graves nos 
seres humanos, que possuem um sistema nervoso muito desenvolvido e fetos vulneráveis, pois as 
barreiras de protecção contra os compostos tóxicos (as barreiras sangue/cérebro e placenta/feto) 
são ineficazes para o MeHg (FAO/PNUE/OMS/AIEA, 1986). 
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A elevada capacidade do MeHg em atravessar as barreiras sangue/cérebro e placenta/feto 
está relacionada com duas propriedades das formas orgânicas de Hg, e particularmente do MeHg, 
nomeadamente a sua elevada lipossolubilidade e forte bioafinidade para as proteínas dos tecidos. 
Efectivamente, o MeHg, possui elevada lipossolubilidade (Bodaly et a/., 1984; Sammut, 1991; 
Padberg & May, 1992; Wren et ai, 1995), sendo facilmente armazenado nas gorduras dos tecidos 
(Sammut, 1991). Adicionalmente, o MeHg possui uma forte afinidade para o enxofre dos grupos 
nucleofílicos das enzimas e dos grupos proteicos, com os quais forma complexos muito estáveis, 
favorecendo a formação e o transporte de bio-complexos nos fluídos corporais e nas células, 
e facilitando a penetração do Hg nas membranas biológicas (Bodaly et ai, 1984; Thibaud & Noel, 
1991; Clark, 1986, 1992; Padberg & May, 1992; Dixon & Jones, 1994; Wren et ai, 1995). 

Como o MeHg atravessa facilmente a barreira entre os vasos sanguíneos e o cérebro 
(barreira sangue-cérebro), provoca danos cerebrais progressivos e quase sempre irreversíveis 
(Clark, 1986, 1992; Fergusson, 1990; Padberg & May, 1992; Zillioux et ai, 1993; Dixon & Jones, 
1994; Wren et ai, 1995), motivo pelo qual, o cérebro e o sistema nervoso central são os orgãos 
críticos da toxicidade e dos efeitos do Hg, e particularmente dos efeitos destrutivos do MeHg 
(Fergusson, 1990; Paasivirta, 1991; Del Ramo et ai, 1993; Cappon, 1994; Dixon & Jones, 1994). 
O MeHg induz a desintegração (lise) das células cerebrais (Fergusson, 1990), que provoca focos 
de necrose neuronial que conduzem a uma atrofia cerebral generalizada (Del Ramo et ai, 1993). 
As principais áreas funcionais do cérebro danificadas pelo MeHg são as zonas responsáveis pelo 
controlo sensorial, visual, auditivo e da coordenação motora (Fergusson, 1990). 

Por outro lado, e tal como foi convincentemente identificado nos casos de envenenamento 
por Hg ocorridos no Japão, o segmento mais sensível das populações expostas à toxicidade do 
MeHg são os embriões e os fetos (Marsh et ai, 1995; Ratcliffe et ai, 1996; Schoen, 1996; 
Watanabe & Satoh, 1996). De facto, os níveis de Hg registados nas mulheres grávidas e nos 
respectivos fetos e crianças recém-nascidas revelam que o MeHg atravessa facilmente a barreira 
placentar e concentra-se nos tecidos dos fetos humanos (Fergusson, 1990; Wren et ai, 1995). 

Deste modo, o MeHg constitui uma grave ameaça ao normal desenvolvimento do 
cérebro e do sistema nervoso (Fergusson, 1990; Porcella et ai, 1996; Watanabe & Satoh, 1996), 
provocando interferências na divisão e migração celular dos neurónios, e consequentemente, 
provocando a destruição total da cito-arquitectura cerebral (Clarkson, 1990). Simultaneamente, 
os efeitos fetotóxicos são devidos à capacidade do Hg em provocar alterações histopatológicas, 
inclusivé no material genético, podendo causar aberrações cromossómicas (Del Ramo et ai, 1993). 

De facto, as crianças expostas in útero, nascidas de mães vítimas da doença de Minamata, 
com exposições crónicas e elevadas taxas de ingestão de Hg, registaram diversas malformações e 
desenvolveram graves distúrbios mentais, incluindo atrasos no desenvolvimento físico e mental 
(Clarkson, 1990; Fergusson, 1990; Marsh et ai, 1995; Tahán et ai, 1995; Ratcliffe et ai, 1996). 
Por este motivo, a medição dos níveis de MeHg nas grávidas permite prever a probabilidade de 
ocorrência de efeitos adversos nos fetos (Clarkson, 1990; Cernichiari et ai, 1995; Schoen, 1996), 
existindo alguns estudos recentes que detectaram efeitos neurológicos mesmo em fetos e crianças 
recém-nascidas com exposições relativamente reduzidas ao MeHg (Fleming et ai, 1995). 

Devido à enorme gravidade do problema, após o surgimento e conhecimento da doença 
de Minamata. foram realizados numerosos estudos sobre os efeitos do Hg na saúde humana 
(Hernández-Hemández et ai, 1990; Ratcliffe et ai, 1996), a maioria dos quais tem incidido sobre as 
comunidades litorais com grande consumo de pescado (Clarkson, 1990), que são geralmente 
constituídas pelos pescadores e pelos respectivos agregados familiares (Haxton et ai, 1979), 
considerados cronicamente expostos ao Hg pelo consumo de pescado (Turner et ai, 1980). 

Contudo, numerosos estudos epidemiológicos realizados no Canadá, Estados Unidos, 
Peru, Gronelândia, Ilhas Faroe, Suécia, Finlândia, Reino Unido, Alemanha e Espanha, 
não evidenciaram a existência de associação directa entre os níveis de Hg registados e os efeitos 
investigados na saúde, não tendo fornecido evidências claras da ocorrência de efeitos neurológicos 
(Turner et ai, 1980; Fox, 1984; Marsh et ai, 1995; Cicmanec, 1996; Ratcliffe et ai, 1996). 
No entanto, o facto dos estudos neurológicos não apresentarem sintomas de envenenamento, 
não permite excluir a hipótese de existência de efeitos sub-clínicos, pois os primeiros sinais de 
intoxicação humana por Hg nem sempre são muito facilmente detectáveis (Aubert et ai, 1984). 
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1.9 - Limites Admissíveis de Contaminação do Pescado por Mercúrio 
e Limites Toleráveis de Ingestão Humana de Mercúrio 

Após os desastres ocorridos no Japão aumentou consideravelmente a preocupação com 
os riscos de envenenamento humano provocados pela ingestão de pescado contaminado por Hg 
(Clark, 1986, 1992). Deste modo, devido aos potenciais problemas e riscos para a saúde humana 
provocados a longo-prazo pela ingestão de pescado contaminado com elevados teores de Hg, 
diversos organismos internacionais e a generalidade dos países adoptaram legislação específica 
para a concentração máxima admissível de Hg no pescado (Gerlach, 1981; Clark, 1986, 1992; 
Sadiq, 1992; Cappon, 1994; Diaz eia/., 1994; Tahán et ai, 1995; Andersen & Depledge, 1997). 

O Grupo de Monitorização Conjunta (JMG) das Comissões de Oslo e Paris (OSPARCOM), 
através do Programa Conjunto de Monitorização do Hg no biota, estabeleceu uma classificação do 
grau de contaminação do músculo do pescado por Hg, propondo três categorias de classificação: 
inferior (<0.1 mg Hg/Kg - peso húmido), média (0.1 - 0.3 mg Hg/Kg - peso húmido) e superior 
(>0.3 mg Hg/Kg - peso húmido) (0'Sullivan et ai, 1991; Mathieson & McLusky, 1995). 

Em termos dos riscos para a saúde humana provocados pelo consumo de pescado, 
o padrão sanitário recomendado pelo Grupo de Monitorização Conjunta (JMG) das Comissões de 
Oslo e Paris (OSPARCOM) é de 0.3 mg Hg/Kg (peso húmido) para o músculo e de 1.0 mg Hg/Kg 
(peso húmido) para as vísceras, nomeadamente para o fígado (Gerlach, 1981; Journal Officiel des 
Communautés Européennes, 1982; Clark & Topping, 1989; ©'Sullivan et ai, 1991; Mathieson & 
McLusky, 1995). Estes valores padrão correspondem a Objectivos de Qualidade Ambiental (EQO's) 
propostos pela Comunidade Europeia para o pescado para consumo humano, devendo ser 
adoptados como concentrações "padrão" ou de "aviso prévio" para o músculo e concentrações 
"guia" ou de "referência" para o fígado (0'Sullivan et ai, 1991; Dixon & Jones, 1994). 

Assim, a partir de 1986, a Comunidade Europeia adoptou como Objectivo de Qualidade 
Ambiental (EQO) para o pescado para consumo humano, um padrão uniforme de 0.3 mg Hg/Kg 
(peso húmido) para o músculo do pescado (Journal Officiel des Communautés Européennes, 1982). 
A partir de 1993, a União Europeia adoptou um Nível Genérico de Acção (Decisão da Comunidade 
93/351) de 0.5 mg Hg/Kg (peso húmido) nas partes comestíveis do pescado (1.0 mg Hg/Kg, 
nalgumas espécies listadas) (Collings et ai, 1996; Raldúa & Pedrocchi, 1996; Cronin et ai, 1998), 
o qual foi aplicado na legislação da maioria dos países comunitários (Schuhmacher et ai, 1994). 
Do mesmo modo, a Organização Mundial de Saúde (WHO), sugere igualmente como valor de 
referência, a aplicação de um limite legal de Hg no pescado de 0.5 mg Hg/Kg (peso húmido) 
(Monteiro & Lopes, 1990; Horvat et ai, 1993b; Andersen & Depledge, 1997). 

Na sequência das recomendações de diversos organismos e entidades internacionais, 
a maioria dos países mundiais aprovou legislação relativa aos níveis de tolerância de Hg total nos 
produtos do pescado para consumo humano, e por diversos motivos, estabeleceram limites legais 
de Hg total no músculo muito variáveis, com valores compreendidos entre 0.3 e 1.5 mg Hg/Kg 
(peso húmido) (Gerlach, 1981; Diaz et ai, 1994; Tahán et ai, 1995). 

Em Portugal, ao abrigo do disposto no N0 1 do Artigo 1o do Decreto-Lei N0 3/90 de 3 de 
Janeiro, de acordo com a Portaria N0 226/90 de 26 de Março, e tal como adoptado pela Comissão 
das Comunidades Europeias (Decisão de 11 de Maio de 1993), a tolerância máxima admissível de 
Hg total na parte edível do pescado é de 1.0 mg Hg/Kg (peso húmido) (Diário da República, 1990). 

Contudo, o estabelecimento de limites para os níveis de Hg no pescado pode não ser 
suficiente para proteger a saúde pública, nomeadamente nalguns grupos de populações litorais, 
e particularmente nas comunidades piscatórias e respectivos agregados familiares com grande 
consumo de pescado (Haxton et ai, 1979; Clarkson, 1990; Capelli et ai, 1991; Bahnick efa/.,1994). 
Adicionalmente, e como factor agravante, alguns consumidores podem ingerir quantidades 
desproporcionalmente elevadas de pescado, o qual pode possuir níveis de Hg superiores à média. 
Alguns peritos avisam que, mesmo o limite de 1 mg Hg/Kg no pescado, pode permitir uma elevada 
ingestão de Hg pelos indivíduos que consomem muito mais pescado que a população média, 
podendo mesmo atingir os níveis mínimos de Hg clinicamente comprovados como passíveis de 
envenenamento dos indivíduos mais sensíveis ao MeHg. 
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Deste modo, no estabelecimento de padrões sanitários e limites legais de contaminação do 
pescado e na estimação dos riscos para a saúde humana provocados pelo consumo de pescado 
contaminado por Hg, além da concentração de Hg no pescado, é necessário conhecer o consumo 
diário ou semanal de pescado pela população, os limites superiores de consumo de pescado 
(e não apenas os valores médios) e a taxa de ingestão de Hg que provoca o surgimento de sinais 
clínicos de intoxicação (Officer & Ryther, S/D; Clark, 1986, 1992; Clarkson, 1990). 

Através da compilação de dados acerca dos episódios de envenenamento por Hg ocorridos 
no Japão, a Organização Mundial de Saúde (WHO) concluiu que os efeitos tóxicos do Hg podem 
começar a manifestar-se, nos adultos mais sensíveis, a partir de longo um período de ingestão 
contínua de 1.3 - 2.9 mg de MeHg, ou seja, o equivalente a 0.02 - 0.05 mg Hg/Kg de peso corporal 
(Gerlach, 1981). 

Assim, a Organização Mundial de Saúde e diversas entidades nacionais responsáveis pela 
Saúde Pública recomendam uma ingestão semanal máxima tolerável (para uma pessoa de 70 Kg) 
de 0.3 mg Hg total/semana, das quais apenas 0.2 mg/semana devem ser na forma de MeHg 
(Haxton et a/., 1979; Gerlach, 1981; Clark, 1986, 1992; Fergusson, 1990; Capelli et a/., 1991; 
Schuhmacher et al., 1994). Este valor corresponde a aproximadamente 0.005 mg Hg total/Kg de 
peso corporal, limite que é cerca de 10 vezes inferior à ingestão de MeHg considerada suficiente 
para provocar sintomas de envenenamento por Hg (Gerlach, 1981). 

A partir do estudo dos pacientes vítimas da doença de Minamata, foi calculado que a 
ingestão média diária a longo-prazo associada com efeitos na saúde dos indivíduos adultos mais 
susceptíveis ao Hg (taxa de ingestão tóxica diária mínima) é de aproximadamente 0.3 mg Hg/dia, 
presente na dieta sob a forma de MeHg (Cordle, S/D; Officer & Ryther, S/D; Clarkson, 1990), 
ou seja, o correspondente a cerca de 4.3 pg Hg/dia/kg peso corporal para os adultos em geral e 
cerca de 0.6 a 1.1 pg Hg/dia/kg peso corporal para as mulheres grávidas (Clarkson, 1990). 

No estabelecimento destes padrões toleráveis de consumo para a população em geral é 
frequente a aplicação de um factor de segurança, normalmente de 10 vezes. Deste modo, a partir 
de um valor de 0.3 mg Hg/dia para o aparecimento dos primeiros sinais clínicos de intoxicação, 
o nível máximo de ingestão diária tolerável foi estabelecido em cerca de 0.03 mg MeHg/dia 
(Cordle, S/D; Officer & Ryther, S/D; Clarkson, 1990; Porcella, 1994), ou seja, o correspondente a 
cerca de 0.43 pg Hg/dia/kg peso corporal para os adultos em geral (Clarkson, 1990). Outro estudo, 
da Organização Mundial de Saúde (WHO), obteve valores semelhantes de ingestão segura de Hg, 
ou seja, uma taxa de ingestão diária de Hg de 0.04 mg Hg/dia de Hg total, dos quais não mais de 
0.03 mg Hg/dia devem estar sob a forma de MeHg (Officer & Ryther, S/D; Porcella, 1994). 

Apesar de existir ainda muito debate acerca do nível mínimo de contaminação susceptível 
de provocar danos na saúde humana (Ratcliffe et al., 1996), alguns estudos revelam que 1% da 
população tem um consumo de pescado cerca de 7 vezes superior à média, que 0.1% da 
população tem um consumo de pescado próximo do limite tolerável de ingestão diária de Hg 
recomendado pela Organização Mundial de Saúde (0.43 pg Hg/dia/kg peso corporal), e que os 
consumidores extremos de pescado podem mesmo exceder este valor limite (Clarkson, 1990). 

Perante esta exposição, é possível constatar que o estabelecimento de legislação sobre 
o nível máximo de Hg admissível no pescado não é um processo completamente satisfatório. 
Em alternativa, é aconselhável alertar a população que algum pescado pode possuir níveis 
elevados de Hg, mas que não apresenta grande perigosidade desde que consumido com 
moderação e em reduzidas quantidades (Gerlach, 1981). Nesta linha de actuação, as autoridades 
sanitárias de alguns países da OCDE recomendam que o pescado com teores de Hg situados entre 
0.5 e 1.0 mg Hg/Kg (peso fresco) apenas seja consumido com intervalo de duas semanas, e que o 
pescado com teores de Hg superiores a 1.0 mg/Kg não seja mesmo consumido (Paasivirta, 1991). 
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1.10 - Objectivos do Estudo 

Um dos objectivos do presente estudo é a análise e quantificação dos teores de Hg total 
nos tecidos comestíveis (músculo, fígado e gónadas) do peixe-espada-preto {Aphanopus carbo) 
e o estabelecimento de eventuais relações funcionais entre os teores de Hg total e os principais 
parâmetros biológicos dos exemplares. 

Por outro lado, através da comparação dos teores de Hg total registados nos tecidos 
comestíveis dos exemplares com os limites admissíveis de contaminação do pescado por Hg, 
este estudo pretende igualmente a determinação do grau de contaminação por Hg dos exemplares 
desta espécie e avaliação das suas potenciais implicações em termos de Saúde Pública. 
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2 - CARACTERIZAÇÃO DA ESPÉCIE E IMPORTÂNCIA DO RECURSO PESQUEIRO 

Apesar da elevada importância económica que a pescaria do peixe-espada-preto assume 
na Região Autónoma da Madeira, e mesmo em determinadas zonas do continente português, 
nomeadamente na área de Sesimbra, esta espécie é ainda relativamente desconhecida e 
desvalorizada, principalmente no estrangeiro, onde não é conhecida qualquer pescaria comercial 
dirigida a esta espécie, nomeadamente para o consumo humano. 

Por este motivo, e igualmente devido à existência de relativamente poucos estudos acerca 
do peixe-espada-preto, são seguidamente apresentadas as principais características biológicas e 
ecológicas desta espécie, e mencionada a sua elevada importância sócio-económica no contexto 
global das pescarias da Região Autónoma da Madeira. 

2.1 - Classificação Taxonómica 

O peixe-espada-preto foi descrito em 1839 pelo naturalista britânico Richard Thomas Lowe, 
que adoptou para esta espécie a denominação científica de Aphanopus carbo (Nunes, 1974; 
INIP, 1980; Drummond, 1985; Leite, 1988, 1989). A designação Aphanopus, que provém do grego 
"pé não visível", é devida ao facto da espécie não possuir barbatanas ventrais, enquanto que a 
designação carbo deve-se, obviamente, à coloração negra e uniforme, exibindo apenas uns ligeiros 
reflexos prateados e dourados através da pigmentação negra (Nunes, 1974). 

A posição sistemática do peixe-espada-preto, proposta por Hureau & Monod (1973) e por 
Nelson (1976), é a seguinte; 

Classe; Osteichthyes 
Ordem: Perciformes 

Sub-Ordem: Trichiuroldei 
Família: Trichiuridae 

Sub-Família: Lepidopidae 
Género: Aphanopus 

Espécie: Aphanopus carbo, Lowe, 1839 

Na bibliografia da especialidade, podem ainda ser encontradas outras designações 
científicas para o peixe-espada-preto, nomeadamente: Aphanopus acus Maul, 1948 (Parin, 1986; 
Sanches, 1989, 1991) e Aphanopus microphthalmus Norman, 1939 (Parin, 1986; Sanches, 1989). 

Nomes comuns: Português: peixe-espada-preto ou espada-preto (Sanches, 1986, 1989; 
ICN, 1993); Inglês: black scabbard fish (Templeman & Squires, 1963; Bone, 1971; Parin & Becker, 
1979; Parin, 1986; Leite, 1988, 1989; Martins et ai, 1989b: Sanches, 1989, 1991; Morales-Nin & 
Carvalho, 1996); Françês: sabre noir (Bauchot & Pras, 1980, 1982; Parin, 1986; Sanches, 1989, 
1991); Espanhol; sable negro (Parin, 1986; Sanches, 1989, 1991). 

2.2 - Morfologia da Espécie 

Os exemplares da espécie Aphanopus carbo Lowe, 1839, apresentam uma forma bastante 
alongada e comprimida lateralmente (Nunes, 1974; Sanches, 1991) (Figura 2.1). Ao longo dos 
flancos observa-se nitidamente a linha lateral (Nunes, 1974; Bauchot & Pras, 1980, 1982), 
a qual desce suavemente desde a parte superior do opérculo, até atingir uma posição médio-lateral 
(Parin, 1986; Sanches, 1991). 

O perfil da cabeça é recto, subindo ligeiramente desde a boca até á origem da barbatana 
dorsal (INIP, 1982; Parin, 1986; Martins et ai, 1987; Sanches, 1991). O corpo termina numa 
pequena barbatana caudal bifurcada (homocérquica) (Castejon, 1978; Parin, 1986; Sanches, 1991), 
suportada por um pedúnculo caudal muito fino (Bone, 1971; Nunes, 1974). 

A barbatana dorsal estende-se ao longo de todo o corpo, sendo bastante baixa e dividida 
em duas partes de comprimentos semelhantes (Nunes, 1974; Parin, 1986), com recorte a separar a 
parte espinhosa da parte mole (Bauchot & Pras, 1980, 1982; Parin, 1986; Sanches. 1991; 
Saldanha, 1995). 
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A barbatana anal tem uma base muito mais curta que a anterior, ficando a sua origem 
localizada em posição posterior à divisão da barbatana dorsal (Nunes, 1974). Os exemplares 
apresentam dois espinhos, um dos quais é maior e mais forte, em posição posterior à abertura anal 
(Nunes, 1974; Castejon, 1978; Bauchot & Pras, 1980, 1982; INIP, 1982; Fernandes, 1984; 
Parin, 1986; Martins et ai, 1987; Sanches, 1991; Saldanha, 1995). Os indivíduos adultos não 
possuem barbatanas pélvicas (Nunes, 1974; Bauchot & Pras, 1980, 1982; INIP, 1982; Parin, 1986; 
Martins et ai, 1987; Sanches, 1991). 

Os exemplares possuem pele lisa, completamente desprovida de escamas, com côr 
acobreada com reflexos metálicos ou irisdicentes enquanto vivo, e côr negra depois de morto 
(Nunes, 1974; Bauchot & Pras, 1980, 1982; INIP, 1982; Parin, 1986; Martins et ai, 1987; 
Sanches, 1991; Saldanha, 1995). Os olhos são grandes e característicos das espécies que habitam 
as profundidades abissais (Nunes, 1974). 

A boca é de grandes dimensões e ambas as mandíbulas são armadas com dentes grandes, 
fortes e afiados (Nunes, 1974; INIP, 1982; Martins et ai, 1987; Leite, 1988, 1989; Sanches, 1991). 
Os indivíduos possuem vários dentes fortes na extremidade do maxilar superior e uma série de 
dentes laterais, mais pequenos e pontiagudos, em ambos os maxilares (Sanches, 1991). 

O tamanho dos exemplares de peixe-espada-preto, quando adultos, ronda os 110-120 cm 
de comprimento (Nunes, 1974; Bauchot & Pras, 1980, 1982; Parin, 1986; Sanches, 1991), podendo 
atingir os 150 cm de comprimento total (Saldanha, 1995). O tamanho máximo e o intervalo 
de comprimentos dos exemplares normalmente capturados na Região Autónoma da Madeira 
(90-151 cm) (Morales-Nin & Carvalho, 1996), é geralmente superior ao registado na pescaria 
continental dirigida a esta espécie (72-134 cm) (Martins et ai, 1989a, 1990). 

De um modo geral, os machos predominam nos comprimentos inferiores e as fêmeas 
predominam nos comprimentos superiores (Morales-Nin & Carvalho, 1996), pois normalmente as 
fêmeas atingem dimensões superiores às dos machos (INIP, 1982, 1984a,b,c; Martins et ai, 1987; 
Morales-Nin & Carvalho, 1996). 

Não existe qualquer possibilidade de confusão com outras espécies da mesma Família, 
visto que o Aphanopus carbo Lowe, 1839 é a única espécie de côr negra (Martins et ai, 1987). 

Figura 2.1 - Representação esquemática de um exemplar de peixe-espada-preto 
{Aphanopus carbo Lowe, 1839) (PARIN, 1986). 

2.3 - Biologia da Espécie 

A biologia do peixe-espada-preto é relativamente pouco conhecida (Martins et ai, 1987). 
Deste modo, nesta área as afirmações devem ser feitas com cautela, quer pelas características do 
habitat, quer pela relativa escassez de informação disponível acerca de diversos parâmetros da 
biologia desta espécie. 
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Em primeiro lugar, a investigação biológica relativa a esta espécie é limitada pelo facto de 
raramente serem capturados exemplares de reduzidas dimensões, e particularmente, por nunca 
terem sido capturados exemplares juvenis (Nunes, 1974; Fernandes, 1984; INIR, 1984a,b,c: Leite, 
1988, 1989; Martins et ai, 1989a,b, 1990). Com efeito, raramente são capturados indivíduos com 
menos de 90 cm de comprimento, e mesmo quando tal acontece, por praticamente não possuírem 
valor comercial, os exemplares de menores dimensões são rejeitados ao mar ou consumidos pelos 
próprios pescadores (Morales-Nin & Carvalho, 1996). 

A distribuição das formas larvares e juvenis desta espécie em águas portuguesas 
(continentais e insulares) é desconhecida (Martins et ai, 1989a; Morales-Nin & Carvalho, 1996), 
e os únicos dois indivíduos juvenis conhecidos, foram encontrados nos conteúdos estomacais de 
dois exemplares de peixe-água {Alepisaurus ferox), capturados ao largo do Arquipélago da Madeira 
(Nunes, 1974; Leite, 1988, 1989; Morales-Nin & Carvalho, 1996). 

Tal como acontece na maioria dos peixes, o peixe-espada-preto apresenta os sexos 
separados, embora externamente não exista dimorfismo sexual, pelo que é impossível distinguir 
o sexo dos indivíduos apenas com base na morfologia externa (Fernandes, 1984). Relativamente 
à composição sexual (sex-ratio), apesar de uma relativa variação mensal, diversos estudos 
efectuados indicam uma nítida predominância do número de fêmeas relativamente ao número 
de machos durante a maioria do ano (INIR, 1982, 1984a,b,c; Morales-Nin & Carvalho, 1996), 
excepção feita ao período de desova, durante o qual o sex-ratio é muito equilibrado 
(aproximadamente 50% de ambos os sexos) (Morales-Nin & Carvalho, 1996). 

Nas áreas de pesca circundantes do arquipélago da Madeira, o ciclo reprodutor do peixe- 
-espada-preto apresenta uma periodicidade anual (Martins et ai, 1987). Diversos autores sugerem 
que estas águas constituem uma área de desova para esta espécie (Leite, 1988, 1989; Martins 
et ai, 1989a,b; Morales-Nin & Carvalho, 1996), a qual ocorre principalmente entre os meses de 
Outubro e Dezembro, com o pico de desova situado durante o mês de Novembro (Nunes, 1974; 
Carvalho, 1985; Martins et ai, 1987, 1989a.b, 1990, 1992; Morales-Nin & Carvalho, 1996). 

Os hábitos alimentares do peixe-espada-preto são relativamente pouco conhecidos 
(INIR, 1980; Drummond, 1985), pelo que, sobre a alimentação desta espécie, não podem ser feitas 
afirmações muito específicas (Nunes, 1974). Com efeito, devido à rápida descompressão sofrida 
aquando da alagem até à superfície, o estômago vira-se de dentro para fora, sendo expelido pela 
boca, empurrado pela bexiga gasosa que sofreu forte dilatação (Nunes, 1974; Howe et ai, 1980; 
INIR, 1980, 1984c; Carvalho, 1985), fenómeno que provoca a perda total (ou quase total) dos 
conteúdos estomacais, impossibilitando a sua análise (Nunes, 1974; INIR, 1980; Carvalho, 1985). 

Contudo, o facto de frequentemente serem encontrados bicos de cefalópodes presos nas 
dobras da parede interna do estômago, bem como as marcas das suas ventosas em tomo da boca. 
permite afirmar que estes organismos desempenham um papel importante na dieta alimentar do 
peixe-espada-preto (Nunes, 1974; INIR, 1980; Carvalho, 1985). De facto, alguns autores referem 
que esta espécie alimenta-se basicamente de cefalópodes (Howe et ai, 1980; Parin, 1986). 

Por outro lado, o facto do isco tradicional (o isco mais utilizado e mais eficicaz) na pesca 
do peixe-espada-preto serem as potas capturadas localmente, nomeadamente as espécies 
Ommastrephes pteropus, Ommastrephes caroli e Todarodes sagittatus (INIR, 1980, 1982; 
Carvalho, 1985; Drummond, 1985), contribui igualmente para a confirmação de que os cefalópodes 
constituem uma fonte muito importante da dieta alimentar desta espécie. Com efeito, em diversos 
lances de pesca exploratória foram testados vários tipos de isco, tendo as maiores eficácias de 
captura pertencido aos aparelhos de pesca iscados com cefalópodes {Ommastrephes pteropus, 
Ommastrephes bartrami e lllex illecebrosus) (INIR, 1984b,c; Leite, 1988, 1989). 

Embora raramente, têm sido encontradas no estômago desta espécie, escamas de peixes, 
e preso na sua dentição, um camarão de grandes dimensões {Penaeus edwardsius), facto que leva 
a concluir que a alimentação do peixe-espada-preto é complementada pela ingestão de peixes e 
crustáceos de profundidade (Nunes, 1974; Carvalho, 1985). Este fenómeno é confirmado por 
Parin (1986), que refere que a alimentação desta espécie é constituída principalmente por 
cefalópodes, peixes e crustáceos. 
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Durante muito tempo, a determinação da idade e crescimento dos exemplares de peixe- 
-espada-preto foi inviabilizada por diversas dificuldades encontradas na leitura e interpretação dos 
otólitos, nomeadamente devido às suas reduzidas dimensões, fragilidade, opacidade e crescimento 
geralmente irregular, com alternância de faixas largas com outras mais estreitas (INIP, 1982). 

No entanto, um estudo recente dos otólitos do peixe-espada-preto revelou que esta espécie 
possui um crescimento relativamente rápido, apresentando os machos uma taxa de crescimento 
ligeiramente mais lenta que as fêmeas. A taxa de crescimento desta espécie é semelhante à da 
generalidade dos triquiorídeos, embora relativamente mais lenta, provavelmente devido à sua 
ocorrência em águas com maiores profundidades. A longevidade média do peixe-espada-preto foi 
calculada em cerca de 8 anos, não existindo, aparentemente, diferenças na idade máxima atingida 
por ambos os sexos (Morales-Nin & Carvalho, 1996). 

2.4 - Distribuição Geográfica da Espécie 

O peixe-espada-preto possui uma distribuição geográfica bastante vasta, estando presente 
em praticamente todos os oceanos (INIP, 1982; Drummond, 1985; Parin, 1986; Martins et ai, 1987, 
1989a, 1990, 1992; Batista et a!., 1989; Morales-Nin & Carvalho, 1996). 

De facto, esta espécie é conhecida e comum em diversas zonas dos Oceanos Atlântico 
(NE e NW) e Pacífico (NW) (Parin & Becker, 1979; Howe et ai, 1980; INIP, 1982; Drummond, 
1985; Parin, 1986; Leite, 1988, 1989; Martins et ai, 1987, 1989a, 1990, 1992), do Oceano Índico 
(Drummond, 1985; Parin, 1986; Leite, 1988, 1989) e do Mar Mediterrâneo (Nunes, 1974). 

No Oceano Pacifico, a existência de peixe-espada-preto foi já referida ao largo do Japão 
(Parin & Becker, 1979; INIP, 1982; Leite, 1988, 1989; Martins et ai, 1987, 1989a, 1990; 1992) 
e em diversos locais dos E.U.A. (Leite, 1988, 1989), nomeadamente no Oregon, Califórnia, Estreito 
Juan de Fuca e no Hawaii (Howe et ai, 1980). 

No Atlântico NW, esta espécie já foi capturada na Nova Escócia e na Terra Nova (Canadá) 
(Templeman & Squires, 1963), encontrando-se igualmente presente no Golfo de Aden (Templeman 
& Squires, 1963; Parin & Becker, 1979; INIP, 1982; Martins et ai, 1987, 1989a, 1990, 1992). 

No Atlântico NE, nomeadamente nas áreas mais a norte, o peixe-espada-preto existe 
na Groenlândia e Ilhas Faroe (Templeman & Squires, 1963; Leite, 1988, 1989), Islândia 
(Templeman & Squires, 1963; Parin & Becker, 1979; Parin, 1986; Leite, 1988, 1989), Noruega 
(Templeman & Squires, 1963; Parin & Becker, 1979; INIP, 1982; Parin, 1986; Martins et ai, 1987, 
1989a, 1990; 1992), Mar do Norte (Leite, 1988, 1989) e Estreito da Dinamarca (Templeman & 
Squires, 1963; Parin & Becker, 1979; INIP, 1982; Drummond, 1985; Parin, 1986; Martins et ai, 
1987, 1989a, 1990, 1992). 

Esta espécie ocorre igualmente nas Ilhas Britânicas e bancos de pesca circundantes 
(Templeman & Squires, 1963; Bone, 1971; Parin & Becker, 1979; INIP, 1982; Martins et ai, 1987, 
1989a, 1990; 1992), Escócia (Templeman & Squires, 1963; Parin & Becker, 1979; INIP, 1982; 
Drummond, 1985; Martins et ai, 1987, 1989a, 1990, 1992) e Irlanda (Nunes, 1974; INIP, 1982; 
Drummond, 1985; Martins et ai, 1987, 1989a, 1990, 1992). 

Ainda no Atlântico NE, o peixe-espada-preto foi já capturado na área do Golfo da Biscaia 
(Bone, 1971) e em Espanha (Templeman & Squires, 1963; Parin & Becker, 1979; INIP, 1982; 
Martins et ai, 1987, 1989a, 1990, 1992). Em Portugal, esta espécie localiza-se principalmente 
nas zonas do talude da ZEE continental, de Caminha a Portimão (Martins et ai, 1987, 1990), 
e nos arquipélagos dos Açores e da Madeira, estendendo-se até às Ilhas Desertas e Selvagens 
(INIP, 1982; Martins eia/., 1987, 1989a, 1990, 1992; Leite, 1988, 1989) (Figura 2.2). 

O peixe-espada-preto foi já igualmente referido no Oceano Atlântico tropical e sub-tropical 
(Parin, 1986), nomeadamente no Sahara Ocidental, Serra-Leoa, Congo, Angola, Namíbia 
(Parin, 1990) e Guiné-Bissau (Sanches, 1991). 
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Figura 2.2 - Distribuição geográfica do peixe-espada-preto no Atlântico NE 
(MARTINS et a/., 1989a). 

2.5 - Distribuição Batimétríca da Espécie 

A abundância de peixe-espada-preto possui aparente variação em função das condições 
atmosféricas e correntes submarinas, verificando-se igualmente que a sua profundidade de 
ocorrência varia com a intensidade luminosa à superfície (Fernandes, 1984), motivo provável das 
suas migrações verticais até meia-água durante a noite (Parin, 1986). 

Tal como a maioria dos triquiorídeos, o peixe-espada-preto é uma espécie batipelágica 
que habita principalmente no declive da plataforma continental, distribuíndo-se entre os 160 e 1800 
metros de profundidade (Parin & Becker, 1979; INIP, 1982; Parin, 1986; Martins ef a/., 1987, 1989a, 
1990, 1992; Saldanha, 1995). Alguns outros autores referem um intervalo de batimetrias 
ligeiramente menor, compreendido sensivelmente entre os 200 e os 1600 metros de profundidade 
(Bauchot & Pras, 1980, 1982; Parin, 1986; Sanches, 1991; Morales-Nin & Carvalho. 1996). 
Convém ainda referir que esta espécie raramente ocorre a menos de 50-100 metros do fundo, 
concentrando-se na proximidade de fundos com acentuado declive (Leite, 1988, 1989). 

Aparentemente, no Oceano Atlântico, a distribuição batimétrica do peixe-espada-preto 
aumenta de norte para sul, ocorrendo a profundidades desde 100-150 metros até 800-1000 metros 
nas zonas mais a norte, e entre os 600 e 2000 metros de profundidade nas regiões mais a sul 
(Leite, 1988; 1989). Com efeito, em zonas mais a norte, esta espécie foi já capturada a 
profundidades relativamente reduzidas, nomeadamente nos E.U.A. (140-180 m) (Howe ef a/., 1980) 
e nas Ilhas Britânicas (180 m) (Templeman & Squires, 1963). 

Na costa continental portuguesa as capturas desta espécie são efectuadas normalmente 
entre os 800 e 1500 metros, tendo sido já sido realizados lances até 1800 metros de profundidade 
(Martins ef a/., 1987, 1989a,b, 1990, 1992). No entanto, o intervalo de distribuição batimétrica desta 
espécie nas águas continentais é muito mais restrito do que nas águas do Arquipélago da Madeira 
(Morales-Nin & Carvalho, 1996). 
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Nas águas do Arquipélago da Madeira (320-360N, 130-180W), a profundidade de ocorrência 
do peixe-espada-preto situa-se normalmente entre os 600 e 1500 metros profundidade (Drummond, 
1985), com uma maior abundância na camada preferencial de ocorrência, compreendida, em 
média, entre os 800 e 1300 metros de profundidade (INIR, 1980, 1982, 19843,0,0; Carvalho, 1985; 
Drummond, 1985; Leite, 1988, 1989; Martins et a/., 1990; Morales-Nin & Cao/alho, 1996). 

2.6 - Principais Áreas de Pesca 

As principais áreas de pesca do peixe-espada-preto na ZEE da Região Autónoma da 
Madeira correspondem às zonas situadas na proximidade das Ilhas da Madeira, Porto Santo, 
Desertas e Selvagens, bem como aos pesqueiros circundantes, nomeadamente os bancos de 
pesca Seine, Leão, Unicórnio, Ampére, Dragão e Susana (Figura 2.3) (Carvalho, 1985). 

No entanto, a frota de pesca madeirense opera com maior incidência nos bancos de pesca 
Leão e Unicórnio, devido à maior regularidade das respectivas topografias de fundo, e logo, 
ao menor risco de perda de aparelhos de pesca (Leite, 1988, 1989). 

Fianco Leão 
Banco Ampére Banco Dragão 

Banco Unicórnio 

Banco Seme 
PORTO SANTO 

A 
MADEIRA Banco Suzana 

DESERTAS 

SEI VAGENS 

Figura 2.3 - Localização geográfica das principais áreas de pesca de peixe-espada-preto 
na Região Autónoma da Madeira (sub-área 2 da ZEE) (CARVALHO, 1985). 

2.7 - Importância Sóclo-Económica do Recurso Pesqueiro 

A nível de exploração comercial, a principal pescaria mundial de peixe-espada-preto ocorre 
nas águas da Região Autónoma da Madeira (Drummond, 1985). Com efeito, apenas na Madeira, 
e mais recentemente na costa continental portuguesa, com descargas no porto de Sesimbra, 
existe uma pescaria comercial dirigida ao peixe-espada-preto (Drummond, 1985; Parin, 1986; 
Martins et ai, 1987, 1989a,b, 1990, 1992; Batista et ai, 1989; Morales-Nin & Carvalho, 1996). 

No Arquipélago da Madeira esta actividade piscatória remonta ao século passado, 
encontrando-se profundamente enraizada na Vila de Câmara de Lobos (Nunes, 1974; INIP, 1980; 
Carvalho, 1985; Drummond, 1985; Leite, 1988, 1989; Morales-Nin & Carvalho, '1996).' 
Trata-se de uma actividade predominantemente artesanal, exercida fundamentalmente por 
pescadores oriundos da referida localidade, e praticada em embarcações tradicionais de reduzidas 
dimensões, que utilizam como arte-de-pesca o palangre horizontal derivante (Leite, 1988, 1989). 
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Pelo contrário, na ZEE continental, a pesca dirigida ao peixe-espada-preto iniciou-se 
apenas em 1983, tendo-se registado, desde então, um aumento considerável na frota que opera 
nesta pescaria (Martins et a/., 1987, 1989a, 1992; Batista et ai, 1989). No território continental, 
a quase totalidade dos desembarques de peixe-espada-preto ocorre em Sesimbra, representando 
cerca de 99% do total das capturas continentais desta espécie (Batista et ai, 1989). 

Na Região Autónoma da Madeira, a pesca do peixe-espada-preto assume uma importância 
sócio-económica preponderante no contexto global das pescas, particularmente quando comparada 
com o restante volume de capturas. Com efeito, as capturas deste recurso têm vindo a aumentar 
progressivamente ao longo do tempo, pelo que, nas últimas décadas, o peixe-espada-preto 
tem assumido uma grande importância na alimentação da população local (Leite, 1988, 1989), 
tendo as suas capturas ultrapassado as 4.000 toneladas no final da década de 90 (Figura 2.4), 
correspondendo a cerca de 30% do total do pescado desembarcado nesta região. 
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Figura 2.4 - Volume de capturas e preço médio do peixe-espada-preto na Região Autónoma da Madeira 
(Dados: DSEIP/RAM, s/d; GEPP, 1991, 1992, 1993; DGP, 1994, 1997; INE, 1997, 1998). 

A importância sócio-económica desta actividade assume ainda maior relevância se 
atendermos ao facto da população directamente dependente da pesca ser numericamente muito 
significativa, visto que, por razões sócio-culturais, as comunidades piscatórias integram geralmente 
agregados familiares muito numerosos (Carvalho, 1985). 

Finalmente, resta ainda referir que, apesar de ser uma espécie relativamente desconhecida 
e nalguns casos desvalorizada, devido à sua vasta distribuição geográfica e elevada qualidade em 
termos nutricionais, o peixe-espada-preto, tal como a maioria das espécies da Família Trichiuridae, 
possui um elevado potencial de exploração pesqueira comercial em diversas regiões do Mundo 
(Geistdoerfer, 1982; Morales-Nin & Carvalho, 1996). 

De facto, a sobre-exploração de algumas espécies costeiras tradicionais e a extensão dos 
limites de pesca nacionais têm provocado um nítido aumento da procura e exploração de bancos 
de pesca mais profundos (200 - 1500 metros), sendo capturadas novas espécies de peixes de 
profundidade, as quais são progressivamente introduzidas nos mercados (Geistdoerfer, 1982). 
Com efeito, actualmente assiste-se a um aumento do interesse na exploração pesqueira dos 
stocks de peixes de profundidade, como potenciais fontes proteicas para a alimentação humana 
(Davenport, 1995; Monteiro et ai, 1996; Cronin et ai, 1998), os quais podem constituir um 
complemento às capturas disponibilizadas pelas espécies costeiras tradicionalmente exploradas 
(Cronin ef a/., 1998). 
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3 - MATERIAL E MÉTODOS 

3.1 - Amostragem 

A amostragem é uma etapa crucial, pois a qualidade dos dados de um estudo ambiental 
está inerentemente relacionada com a qualidade do processo de amostragem (Grimalt, 1989b). 
O planeamento de qualquer estratégia de amostragem de organismos marinhos, significativa e 
representativa, envolve a definição de diversos parâmetros de amostragem, nomeadamente a 
época ou altura da amostragem, o tamanho da amostra, o tamanho dos exemplares e o tipo de 
tecidos dos organismos a amostrar (UNEP/IOC/IAEA/FAO, 1990). 

A estratégia de amostragem adoptada no presente estudo visou a obtenção de amostras de 
músculo, fígado e gónadas de exemplares de peixe-espada-preto {Aphanopus carbo Lowe, 1839), 
com diferentes proveniências em termos do local de captura, e incluindo indivíduos da maior gama 
de tamanho possível e com sex-ratio equilibrado (número de machos e fêmeas aproximado). 

Nos estudos de bioacumulação de Hg total em peixes, a amostragem apenas necessita 
de abranger o tecido muscular, embora, devido à sua elevada capacidade de acumulação de Hg, 
o fígado seja também frequentemente sujeito a amostragem (UNEP/IOC/IAEA/FAO, 1990). 
No presente estudo, a amostragem de músculo, fígado e gónadas, está obviamente relacionada 
com o facto destes tecidos constituírem as principais partes comestíveis do peixe-espada-preto, 
embora no caso do fígado, a inclusão deste orgão na alimentação humana assuma um carácter 
pontual e excepcional, ocorrendo principalmente ao nível das comunidades piscatórias locais. 
Por outro lado, a selecção do músculo, fígado e gónadas, pretendeu igualmente estudar a 
distribuição dos teores de Hg nestes tecidos e orgãos dos exemplares de peixe-espada-preto. 

O período de amostragem biológica dos exemplares de peixe-espada-preto decorreu entre 
15 e 28 de Janeiro de 1997. No presente caso, visto que não existe um padrão de pescaria sazonal 
para esta espécie, a amostragem pôde decorrer em qualquer altura do ano, e a curta duração do 
período de amostragem destina-se a assegurar uma imagem o mais sinóptica possível do estado 
de contaminação do recurso, bem como a garantir que todos os indivíduos se encontram num 
estado fisiológico aproximadamente semelhante (UNEP/IOC/IAEA/FAO, 1990). 

Durante o período de amostragem, foram amostrados 63 exemplares de peixe-espada- 
-preto, capturados com palangre horizontal derivante por embarcações de pesca comercial dirigida 
a esta espécie, ao largo de diversas localidades da Ilha da Madeira, nomeadamente, Câmara de 
Lobos, Paúl do Mar, Porto Moniz, Ponta do Pargo e Ponta da Cruz. Estes exemplares foram 
adquiridos em lota, pois nos estudos de avaliação do nível de contaminação por Hg total de uma 
espécie comercial, as amostras devem ser obtidas no local de comercialização ao público em geral 
(UNEP/IOC/IAEA/FAO, 1990). 

Foi dispendido um considerável esforço de amostragem na obtenção de exemplares de 
peixe-espada-preto com um intervalo de comprimentos o mais alargado e abrangente possível, pois 
o tamanho dos exemplares amostrados deve cobrir o maior intervalo de comprimentos disponível, 
por forma a abranger os tamanhos típicos de uma população ou captura e reflectir os tamanhos de 
comercialização ao público em geral, bem como permitir a avaliação da existência de eventuais 
variações do nível de contaminação com o tamanho dos exemplares (UNEP/IOC/IAEA/FAO, 1990). 

De cada exemplar, foram registados os parâmetros morfométricos (comprimento total - cm 
e peso total - g) e identificado o sexo e o respectivo estado de maturação, avaliado segundo a 
escala de maturação macroscópica adoptada pelo Laboratório de Investigação Pesqueira da 
Direcção de Serviços e Investigação das Pescas (DSEIP/RAM), apresentada na Tabela I (Anexo I). 

Tal como é recomendado nos procedimentos de amostragem dos exemplares e preparação 
de amostras de pescado para análise (UNEP/FAO/IAEA/IOC, 1984), as operações foram realizadas 
sob "condições limpas" e a dissecação dos tecidos e orgãos foi sempre realizada com luvas de 
látex e com o auxílio de instrumentos metálicos sem vestígios de oxidação ou em aço inoxidável, 
por forma a evitar eventuais contaminações do material biológico (UNEP/FAO/IAEA/IOC, 1984; 
Mathieson & McLusky, 1995). 
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Embora o Hg total esteja distribuído de forma praticamente uniforme no tecido muscular 
dos peixes, os músculos axial e dorso-Iateral são os tecidos mais frequentemente usados neste tipo 
de análises, permitindo a padronização das operações e facilitando a comparação dos resultados. 
Deste modo, na amostragem dos tecidos foi tomado um cuidado particular na recolha de amostras 
de músculo numa posição fixa do corpo dos exemplares. O tecido muscular foi amostrado sob a 
forma de filete, retirado da região dorso-Iateral do lado esquerdo dos exemplares (zona junto à 
inserção anterior da barbatana dorsal) e sujeito a pesagem, com precisão até ao centigrama. 
A evisceração dos exemplares foi realizada através de um corte longitudinal no abdómen, sendo os 
orgãos (fígado e gónadas) extraídos na totalidade e pesados, com precisão até ao centigrama. 

Finalmente, e tal como é recomendado nos procedimentos de armazenamento e 
conservação de amostras de pescado para análise (UNEP/FAO/IAEA/IOC, 1984), as amostras de 
músculo, fígado e gónadas foram colocadas individualmente em sacos de plástico resistentes 
(polietileno de alta densidade) e devidamente identificados, acondicionadas numa embalagem 
isotérmica e conservadas por congelação a -20oC, até à sua preparação e análise posterior. 

3.2 - Preparação das Amostras 

Durante o processo de preparação que antecedeu a realização das análises, as amostras 
foram parcialmente descongeladas num frigorífico (-20C a 40C), pois são muito mais fáceis de 
processar que as amostras frescas ou totalmente descongeladas (UNEP/FAO/IAEA/IOC, 1984; 
UNEP/IOC/IAEA/FAO, 1990). A preparação prévia das amostras foi realizada em ambiente 
descontaminado e sob condições assépticas, numa câmara de fluxo laminar (ADS LAMINAIRE3^, 
cuja bancada foi previamente limpa com acetona e álcool a 90%, procedimento repetido entre a 
preparação de amostras consecutivas, por forma a evitar eventuais contaminações entre amostras 
(UNEP/FAO/IAEA/IOC, 1984). 

As amostras (músculo, fígado e gónadas) foram cortadas individualmente em porções de 
reduzidas dimensões (± 1 cm2), de modo a obter-se uma sub-amostra homogénea e representativa. 
As amostras de fígado e gónadas foram processadas na totalidade (orgãos inteiros), enquanto que 
nas amostras de tecido muscular, foi extraída a pele dos filetes de modo a evitar a contaminação 
do músculo por Hg eventualmente presente na pele dos exemplares. 

Durante esta preparação, o manuseamento das amostras foi efectuado com luvas de látex, 
e o seu corte realizado com material de dissecação (pinça e bisturi), desinfectados com acetona 
e álcool a 90% entre a preparação de cada amostra (para evitar a contaminação entre amostras). 
Por outro lado, a extracção da pele das amostras de tecido muscular foi sempre realizada com um 
conjunto de material de dissecação diferente do utilizado no corte do tecido muscular (para evitar a 
contaminação entre a pele e o tecido muscular dos exemplares). 

Finalmente, após esta preparação, e tal como é recomendado neste tipo de procedimentos, 
(Cappon, 1994; UNEP/IOC/IAEA/FAO, 1990), sempre que as amostras não puderam ser sujeitas a 
digestão no próprio dia de preparação, foram acondicionadas em sacos de plástico devidamente 
identificados e conservadas novamente a -20oC, onde permaneceram até à fase de digestão. 

3.3 - Determinação do Teor de Humidade das Amostras 

Visto que pode existir interesse na referência do teor de Hg total em relação ao peso seco 
das amostras, imediatamente após a preparação das amostras realizou-se a determinação do 
respectivo teor de humidade. Este procedimento corresponde basicamente à desidratação das 
amostras pelo calor, para que, através da diferença entre o peso inicial e final das amostras, 
seja obtida a respectiva percentagem de água nos tecidos. 

Inicialmente, procedeu-se à secagem dos cadinhos de folha de alumínio descartáveis, 
processo realizado na estufa (MEMMERT UL 30®) a 105 ± 2 0C durante aproximadamente 1 hora 
(IPQ, 1991). Seguidamente, estes recipientes foram arrefecidos no excicador até atingirem a 
temperatura ambiente e pesados na balança de precisão (SARTORIUS MC 21 OS®), até à obtenção 
de peso constante. 
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Nestes cadinhos, previamente tarados, foram pesados com precisão, aproximadamente 
2 gramas de amostra (músculo, fígado ou gónadas), sendo o conjunto introduzido novamente 
na estufa a 105 0C ± 2 0C (IPQ, 1991). O teor de humidade foi determinado individualmente na 
totalidade das amostras analisadas, motivo pelo qual não foram utilizados replicados das amostras. 

O ciclo de secagens e pesagens sucessivas foi efectuado até à obtenção de um peso 
aproximadamente constante, ou seja, até que não exista uma diferença superior a 0.5% do peso 
total entre pesagens sucessivas (UNEP/FAO/IOC/IAEA, 1992). Deste modo, e após períodos de 
secagem de cerca de 24 e 48 horas (IRQ, 1991), os cadinhos com a amostra desidratada foram 
novamente arrefecidos no excicador e pesados na balança de precisão (SARTORIUS MC 21 OS®). 

O cálculo do teor de humidade das amostras - H(%), expresso em percentagem de peso, 
foi efectuado mediante a aplicação da seguinte equação: 

H(%) = ^ P3).l0() 
(P2-PI) 

em que: H(%) - teor de humidade (%) 
Pi - peso do cadinho 
P2 - peso do conjunto: cadinho + amostra húmida 
P3 - peso do conjunto: cadinho + amostra seca (24/48 horas) 

3.4 - Selecção dos Materiais de Referência Certificados (CRM's) 

A utilização de materiais de referência certificados (CRM's), com teor de Hg total 
rigorosamente definido, tem por objectivo a validação do método e do operador e a avaliação da 
qualidade analítica (em termos de rigôr e precisão), permitindo simultaneamente, por comparação, 
a validação do teor de Hg total das amostras. 

Com efeito, idealmente, devem ser realizadas análises diárias dos materiais de referência, 
para que, caso as análises não satisfaçam os requisitos de qualidade indispensáveis, apenas seja 
perdida uma sequência (lote) de análises. Por outro lado, é frequentemente necessário utilizar dois 
materiais de referência, por forma a cobrir os limites inferior e superior das concentrações 
esperadas nas amostras, facto que assegura que o método analítico pode fornecer dados precisos 
e fidedignos em todo o intervalo de concentrações esperadas (UNEP/IOC/IAEA/FAO, 1990). 

As características dos materiais de referência devem ser razoavelmente semelhantes às 
características das amostras, nomeadamente em termos de matriz e composição química, e devem 
conter concentrações de Hg total aproximadas dos teores de Hg total esperados nas amostras 
(UNEP/IOC/IAEA/FAO, 1990; MESL, 1997a). 

Existem diversos CRM's específicos para a análise de Hg total no pescado (Cappon, 1994). 
No presente caso, consoante as análises, e de acordo com a sua maior adequação aos diferentes 
tipos de amostras (músculo, fígado e gónadas), foram utilizados os seguintes materiais de 
referência: DORM-1, DORM-2 e DOLT-2 (NRC-CNRC®). Estes materiais de referência são 
preparados homogenizados de músculo (DORM-1 e DORM-2) e de fígado (DOLT-2) de cação 
(dogfish - Squalus acanthias) (NRCC, 1986, 1993, 1994a,b). 

A selecção destes materiais de referência (DORM-1. DORM-2 e DOLT-2) foi devida às 
semelhanças, a nível químico e nutricional, entre os organismos em análise (peixe-espada-preto) 
e os organismos a partir dos quais são preparados os referidos materiais de referência (cação). 
De facto, ambas as espécies apresentam características nutricionais extremamente aproximadas, 
pois o peixe-espada-preto possui um teor lipídico de 0.5% a 5.1% no músculo (Batista et a/., 1989) 
e de 20% no fígado (Bone, 1971), enquanto que o cação possui um teor lipídico de 5% no músculo 
e de 24% no fígado (NRCC, 1986, 1993, 1994a,b). 
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3.5 - Digestão das Amostras 

Neste estudo, foi utilizado o método de digestão de materiais biológicos por via húmida, 
correntemente empregue nas análises do teor de Hg total no pescado efectuadas no MEUIAEA. 
Este processo de digestão é aplicável a todas as amostras biológicas com concentrações de 
Hg total superiores a cerca de 0.05 mg/Kg (peso húmido) (MESL, 1997a). 

Visto que uma fonte de contaminação das amostras provém dos materiais laboratoriais 
(Fergusson, 1990; Tahán et a!., 1995), previamente à digestão das amostras, foi realizada a 
descontaminação do material, procedimento extremamente importante, particularmente quando 
são analisadas amostras com baixas concentrações de Hg em material laboratorial susceptível 
de ter sido anteriormente empregue em análises de amostras com elevadas concentrações de Hg 
("efeito de memória") (Horvat et ai, 1993b). 

Deste modo, o material laboratorial utilizado na digestão das amostras foi inicialmente 
lavado com detergente laboratorial, sendo seguidamente colocado em recipientes com soluções 
de lavagem de ácido nítrico (HNO3) a 30% e 10%, respectivamente, durante cerca de 24 horas. 
Finalmente, o material laboratorial foi repetidamente lavado com água destilada e desionizada 
(MILLIPORE® - Milli-Q Plus) e seco na câmara de fluxo laminar (ADS LAMINAIRE®). 

Em cada série de análises foi seleccionada aleatoriamente uma amostra, a qual foi 
preparada em triplicado. Simultaneamente, foram preparados materiais de referência certificados 
(CRM's) e brancos (para avaliar a pureza dos reagentes e eventuais fenómenos de contaminação), 
ambos preparados igualmente em triplicado e do mesmo modo que as amostras, ou seja, sujeitos à 
realização do procedimento completo de digestão. 

A digestão das amostras foi efectuada em tubos de digestão plásticos de tampa enroscável 
(Teflon - SAVILLEX®) com 57.5 ml de capacidade. Em cada tubo de digestão, previamente tarado, 
foram pesadas aproximadamente 2 gramas de amostra (músculo, fígado ou gónadas) com uma 
balança de precisão (SARTORIUS MC 21 OS®). No caso dos materiais de referência certificados, 
devido ao seu elevado custo e por ser uma quantidade considerada suficiente, apenas foram 
pesadas cerca de 200 mg de CRM's (DORM-1, DORM-2 ou DOLT-2, consoante as análises). 

Seguidamente, foram adicionados aos tubos de digestão, contendo as amostras (músculo, 
fígado ou gónadas), os brancos ou os materiais de referência, 40 mg de pentóxido de vanádio 
(V2O5 - extra puro, MERCK®), reagente químico que funciona como agente catalizador da reacção 
de digestão ácida das amostras biológicas. 

Posteriormente, foram adicionados aos tubos de digestão 5 ml de ácido nítrico concentrado 
(HNO3 a 65% - pro-análise, máx: 0.0000005% Hg, MERCK®). Este volume de agente oxidante é 
adicionado em excesso, pçr forma a oxidar a totalidade do material orgânico e mantê-lo sob a 
forma de Hg oxidado (Hg2t), e consequentemente evitar as perdas de Hg (Fergusson, 1990). 
Após serem suavemente agitados durante alguns momentos para facilitar a mistura, os tubos de 
digestão ficaram em repouso, à temperatura ambiente, durante cerca de 1 hora, período após o 
qual foram colocados no bloco de alumínio da placa de aquecimento (CERAN 500, 22SR®), 
regulada a 90oC, onde permaneceram aproximadamente 3 horas, período considerado suficiente 
para a decomposição total da matéria orgânica das amostras, sem que ocorram perdas de Hg 
(Hernández-Hernández et ai, 1990; Fergusson, 1990; Horvat et ai, 1993a). 

Seguidamente, e após o arrefecimento à temperatura ambiente, os tubos de digestão foram 
abertos na câmara de fluxo laminar (ADS LAMINAIRE®), para evitar os fumos tóxicos, sendo 
adicionados cerca de 20 ml de água desionizada (MILLIPORE® - Milli-Q Plus) e 1 ml de solução 
oxidante de dicromato de potássio (^C^O/, 2% v/v - Suprapuro, MERCK®), perfazendo-se o 
volume total dos tubos de digestão (57.5 ml) com água desionizada (MILLIPORE® - Milli-Q Plus). 

Finalmente, os tubos de digestão foram agitados, aguardando-se o período necessário à 
sedimentação das impurezas em suspensão antes da realização das análises. De referir que, 
embora no presente caso as análises tenham sido realizadas, quase invariavelmente, no dia 
seguinte à digestão das amostras, os tubos de digestão podem ser mantidos nesta fase durante 
alguns dias, desde que sejam conservados no frigorífico (± 40C) e ao abrigo da luz directa. 
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3.6 - Análise do Teor de Mercúrio Total das Amostras 

No presente estudo, as análises do teor de Hg total das amostras de peixe-espada-preto 
foram realizadas por espectrofotometria de absorção atómica com vapor frio (CV-AAS), de acordo 
com o procedimento aplicado nas análises de Hg total efectuadas no MEL/IAEA (MESL, 1997b). 

Esta técnica analítica (CV-AAS) praticamente não tem interferências, possui uma excelente 
especificidade e sensibilidade, com reduzido limite de detecção, elevado rigôr e precisão, e com 
relativa simplicidade e elevada rapidez (Grimalt, 1989a,b: Fergusson, 1990; Paasivirta, 1991; 
Cappon, 1994; Diaz et a/., 1994; Tahán et ai, 1995), sendo o método de referência para a análise 
do teor de Hg total na parte edível do pescado (Journal Officiel des Communautés Européennes, 
1982; Diário da República, 1990), tal como está estabelecido pela Norma Portuguesa - NP 2928 
(IPQ, 1988). 

Neste estudo, as análises foram efectuadas no espectrofotómetro de absorção atómica 
(SpectrAA-10 - VARIAN®), acoplado com o acessório gerador de vapor (VGA-76- VARIAN®), 
e com o espectrofotómetro programado de acordo com os parâmetros apresentados na Tabela 3.I. 

Tabela 3.I - Parâmetros do espectrofotómetro de absorção atómica 

PARÂMETROS: 
Modo do Instrumento Absorvância 
Modo de Calibração Concentração 
Modo de Medição Integração 
Introdução das Amostras Manual 
Número de Replicados 3 
Posição da Lâmpada 2 
Corrente da Lâmpada 4 mA 
Comprimento de Onda 253.7 nm 
Tempo de Espera 70 segundos 
Tempo de Medição 5 segundos 
Correcção (Background Correction) ON 

Neste tipo de análises, o gás inerte de transporte das amostras para leitura é o árgon. 
O agente redutor, destinado à redução selectiva do Hg inorgânico divalente (Hg2f) à forma metálica 
de Hg elementar (Hg0), ou seja, à formação de Hg livre, é uma solução de cloreto estanoso 
(SnCb a 20% w/v - pro-análise, MERCK®; em 20% v/v de ácido clorídrico - HCI a 30% - Suprapuro, 
MERCK®), preparada de fresco e com um fluxo de aproximadamente 1 ml/minuto (MESL, 1997b). 
No acessório gerador de vapor, a solução de mistura da amostra é água desionizada (MILLIPORE® 
- Milli-Q Plus), com um fluxo de cerca de 1 ml/minuto, e a solução de limpeza do equipamento 
é uma solução de ácido nítrico a 10% (HNO3 a 65% - pro-análise, máx: 0.0000005% Hg, MERCK®), 
com um fluxo de aproximadamente 6.5 ml/minuto (MESL, 1997b). 

Em cada sequência diária de análises, para a realização da curva de calibração foram 
preparadas soluções padrão de Hg, a partir de diluições em série de uma solução original (stock) 
de cloreto de mercúrio (1 mg Hg/ml) (HgCl2 - MERCK®). Esta solução stock manteve-se sempre 
armazenada num frasco escuro, devidamente fechado e refrigerado, enquanto que as soluções 
padrão da curva de calibração foram preparadas de fresco, diariamente ou sempre que ocorreram 
alterações nas condições operacionais das análises. De referir ainda que estas soluções padrão 
foram mantidas em solução ácida (pH ácido), para evitar potenciais riscos de perdas de Hg por 
adsorção e co-precipitação (Sammut, 1991). 

Para a realização de cada curva de calibração, foi preparado um ensaio em branco e 4 ou 5 
soluções padrão, com concentrações variáveis (compreendidas entre 5 jig Hg/L e 50 pg Hg/L), 
consoante os teores de Hg esperados nas amostras dos diferentes tipos de tecidos ou orgãos 
(músculo, fígado ou gónadas). Durante a leitura das amostras, sempre que o teor de Hg de uma 
amostra excedeu os limites da curva de calibração, procedeu-se à respectiva diluição. 
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Em cada sequência de análises das amostras, foram efectuadas leituras do branco, da 
solução padrão requerida pelo aparelho para o ajuste da curva de calibração, e de pelo menos um 
material de referência certificado (DORM-1, DORM-2 e DOLT-2, consoante o tipo de amostra). 
Estas leituras dos CRM's foram efectuadas periodicamente a intervalos regulares, geralmente entre 
4 ou 5 amostras consecutivas. 

As concentrações de Hg total das amostras, expressas em mg Hg/Kg (peso húmido) 
e apresentadas com arredondamento às centésimas (IRQ, 1988), foram calculadas mediante a 
aplicação da seguinte equação (MESL, 1997b): 

(Ca ~ré)*F*i000 

em que; [Hg] - concentração de Hg total na amostra (mg Hg/Kg - peso húmido) 
Cg - concentração de Hg total na solução da amostra (pg Hg/ml) 
Cb- concentração média de Hg total nos brancos (pg Hg/ml) 
V - volume de diluição dos tubos de digestão das amostras (57.5 ml) 

W - peso húmido da amostra (g) 

Consoante a conveniência, as concentrações de Hg total podem ser expressas em relação 
ao peso húmido ou ao peso seco das amostras. Deste modo, e conhecendo o teor de humidade 
das amostras - H(%), é possível fazer a conversão entre as concentrações de Hg total expressas 
em peso húmido e peso seco das amostras, através da seguinte equação (Monteiro, 1991): 

-"(%)] 

em que: [Hg]ph - concentração de Hg total da amostra (mg Hg/Kg peso húmido) 
[Hg]ps - concentração de Hg total da amostra (mg Hg/Kg peso seco) 

H(0/o) - teor de humidade da amostra (%) 

3.7 - Determinação do Limite de Detecção do Processo Analítico 

O limite de detecção (L.D.) é uma medida da sensibilidade analítica, podendo ser definido 
como a concentração mínima que pode ser estimada fidedignamente, ou seja, a concentração 
mínima que pode ser quantificada com determinado rigôr, precisão e grau de confiança. 

Na prática, o limite de detecção do método analítico é controlado através de ensaios em 
branco dos reagentes. Este controlo das fontes externas às amostras (ambiente de trabalho, 
material laboratorial, reagentes e do próprio operador), é muito importante para a diminuição do 
limite de detecção das análises e para a eventual necessidade de "correcção" dos resultados 
(Taylor, 1987; Grimalt, 1989b). 

A correcção das concentrações obtidas na análise das amostras (através da subtracção das 
concentrações obtidas na análise dos brancos) é particularmente importante no caso das amostras 
com níveis de Hg próximos do limite de detecção do processo analítico. Contudo, uma regra 
empírica recomenda que esta correcção das concentrações das amostras não deve ultrapassar 
10 vezes o limite de erro aceitável nas análises, e obviamente, não deve exceder as concentrações 
esperadas nas amostras (Taylor, 1987). 

A generalidade dos autores define o limite de detecção como o triplo do desvio padrão (3a) 
de análises em triplicado do ensaio em branco (Horvat et a/., 1993a,b; Tahán et al., 1995), 
existindo ainda autores que restringem o limite de detecção do método analítico ao dobro do 
desvio padrão (2a) de análises em triplicado dos ensaios em branco (McFarlane & Franzin, 1980; 
Liang et al., 1994a,b; Monteiro, 1996; Monteiro et al., 1996), denominando-se este valor de limite 
absoluto de detecção (Liang et al., 1994a,b; Palmisano et al., 1995; Andersen & Depledge, 1997" 
Bargagli et al., 1998; Cronin et ai, 1998). 
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No presente estudo, foi avaliado o limite absoluto de detecção (L.D.) do método analítico, 
determinado através da seguinte expressão (UNEP/IOC/IAEA/FAO, 1990): 

(M„ ['H). =2í7'> v 'mm 

ou seja, 

[Ma = + 2íTi> 

pelo que, na prática, o limite absoluto de detecção (L.D.) é expresso pela seguinte equação: 

L.D = [Hg]h + lah 

em que: L.D. - limite absoluto de detecção 
[Hg]a - concentração mínima de Hg total nas amostras 
[Hg]b - concentração média de Hg total nos brancos 

ab - desvio padrão dos brancos 

De referir ainda que, na avaliação do limite absoluto de detecção, as análises com um valor 
abaixo de 2a devem ser referidas como não detectadas (n.d.), e as medições compreendidas entre 
2a e 10a devem ser referidas como detectadas (d.), sempre com o valor do limite de detecção 
apresentado entre parêntesis (UNEP/IOC/IAEA/FAO, 1990). 

No presente estudo, o limite absoluto de detecção (L.D.) do processo analítico (CV-AAS) 
foi avaliado através da análise de triplicados do ensaio em branco dos reagentes, tendo sido 
estimado individualmente para cada sequência de análises (lotes de amostras) e para a totalidade 
das 7 sequências de análises realizadas. De referir que o valor do L.D. para a totalidade das 
sequências de análises não corresponde à média dos L.D.'s das diversas sequências de análises, 
mas a um cálculo separado e independente do L.D. para a totalidade do processo analítico 
(totalidade das sequências de análises das amostras) (Tabela 3.II). 

Tabela 3.II - Avaliação do limite absoluto de detecção do processo analítico (CV-AAS) 

Limite de Detecção (L.D.) 
Sequência de Análises jxg Hg/ml Mg Hg/Kg 

Análise 1 0,21 0,006 
Análise 2 0,30 0,009 
Análise 3 0,10 0,003 
Análise 4 0,10 0,003 
Análise 5 0,32 0,009 
Análise 6 0,17 0,005 
Análise 7 0,31 0,009 

Total das Análises 0,34 0,010 

O limite absoluto de detecção (L.D.) oscilou ligeiramente ao longo do processo analítico, 
estando compreendido entre o valor mínimo registado nas 3a e 4a sequências de análises 
(0.003 mg Hg/Kg) e o valor máximo registado na 5a sequência de análises (0.010 mg Hg/Kg). 
Na totalidade do processo analítico (7 sequências de análises de amostras) o limite absoluto de 
detecção foi de 0.010 mg Hg/Kg (peso húmido), para o volume de amostra utilizado nas análises 
(2 gramas de amostra de músculo, fígado ou gónadas de peixe-espada-preto). 

Estes valores do limite absoluto de detecção do processo analítico (compreendidos entre 
0.003 mg Hg/Kg e 0.010 mg Hg/Kg - peso húmido) revelam uma elevada sensibilidade analítica, 
sendo perfeitamente normais e aceitáveis em análises de amostras biológicas, e particularmente 
em análises dos teores de Hg total em amostras de tecidos de pescado. 
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3.8 - Controlo de Qualidade do Processo Analítico 

Os dados dos estudos ambientais possuem sempre um determinado grau de incerteza 
resultante de erros efectuados durante a amostragem, o processamento e a análise das amostras. 
Esta incerteza pode ser expressa em termos de rigôr e precisão do processo analítico, devidos 
respectivamente aos erros sistemáticos e aleatórios associados aos resultados (Grimalt, 1989b). 

Todos os procedimentos analíticos devem ser acompanhados por um sistema de controlo 
da qualidade (procedimento destinado à minimização dos erros) e de um sistema de avaliação 
da qualidade (procedimento adoptado na verificação se os erros estão dentro dos limites aceitáveis) 
(Fergusson, 1990; UNEP/IOC/IAEA/FAO, 1990; Cappon, 1994). 

O controlo, monitorização e avaliação da qualidade analítica (em termos de rigôr e 
precisão) é realizado através da análise periódica de materiais de referência certificados (CRM's), 
com concentrações certificadas do elemento, uma matriz e composição química conhecidas e 
relativamente semelhantes à amostra, e sujeitos ao mesmo procedimento de digestão e análise 
(Fergusson. 1990; Monteiro & Lopes, 1990; UNEP/IOC/IAEA/FAO, 1990; Monteiro et a/., 1991; 
Bloom, 1992; UNEP/FAO/IOC/IAEA, 1992; Horvat et a/., 1993a,b; Cappon, 1994; Dixon & Jones, 
1994; Mathieson & McLusky, 1995; Raldúa & Pedrocchi, 1996; Andersen & Depledge, 1997). 

No presente estudo, o controlo e avaliação da qualidade do processo analítico foi efectuado 
através da análise de triplicados das amostras (músculo, fígado ou gónadas) seleccionadas 
aleatoriamente, análise de materiais de referência certificados (DORM-I, DORM-2 ou DOLT-2, 
consoante o tipo de amostra e entre cada sequência de análise de 4 ou 5 amostras consecutivas) 
e posterior realização de cartas de controlo do processo analítico, mediante a aplicação das 
metodologias apresentadas seguidamente. 

3.8.1 - Avaliação do Rigôr do Processo Analítico 

O rigôr do processo analítico é geralmente avaliado por comparação directa entre as 
concentrações certificadas de Hg total dos materiais de referência certificados (CRM's) e as 
concentrações de Hg total efectivamente obtidas nas análises dos CRM's (Monteiro et a/., 1991). 
No presente caso, o rigôr do processo analítico foi monitorizado ao longo do estudo através da 
análise dos materiais de referência certificados (ver capítulo 3.4 do presente relatório). 

As concentrações de Hg total obtidas nas análises dos CRM's utilizados durante as 
sequências de análises (CRM's: DORM-1, DORM-2 e DOLT-2) encontram-se apresentadas na 
Tabela 3.III. De referir que, devido à necessidade de um enorme rigôr na determinação das 
concentrações de Hg total dos materiais de referência certificados (CRM^), os resultados das suas 
análises foram corrigidos com os respectivos teores de humidade, previamente determinados 
(DORM-1; 7.30 %H20; DORM-2: 5.17 %H20 e DOLT-2; 6.50 %H20). 

Esta avaliação preliminar do rigôr do processo analítico, permite constatar que as 
concentrações de Hg total das análises dos CRM's são bastante semelhantes aos respectivos 
valores certificados* (DORM-1; 0.87±0.04 / 0.80±0.07*; DORM-2: 4.22±0.17 / 4.64±0.26*; DOLT-2: 
2.33±0.03/1.99±0.10*), o que se reflecte, obviamente, num elevado rigôr do processo analítico. 

Adicionalmente, é também possível verificar que no caso dos CRM's com menores 
concentrações certificadas de Hg total (DORM-1 e DOLT-2), existe uma ligeira tendência para a 
sobre-estimação dos resultados das análises, enquanto que no caso do CRM com maior 
concentração certificada de Hg total (DORM-2), assiste-se a uma ligeira tendência para a 
sub-estimação dos resultados das análises. 
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Tabela 3.Ill - Comparação das concentrações de Hg total (média, desvio padrão e gama de concentração) 
dos materiais de referência certificados (CRM^) com as concentrações de Hg total das 
análises dos CRM^s realizadas no presente estudo (dados: NRCC, 1986, 1993, 1994a,b) 

CRM's 
DORM-1 

(mg Hg/Kg) 
(peso seco) 

DORM-2 
(mg Hg/Kg) 
(peso seco) 

DOLT-2 
(mg Hg/Kg) 
(peso seco) 

Concentração 
Certificada* 

0,80 ± 0,07 
(0,73 - 0,87) 

4,64 ± 0,26 
(4,38 - 4,90) 

1,99 ± 0,10 
(1,89 -2,09) 

Sequências de Análises 
Análise 1 0,82 ± 0,03 

(0,79-0,85) 
4,52 ± 0,05 
(4,47-4,57) 

- 

Análise 2 " 4,32 ± 0,03 
(4,29-4,35) 

- 

Análise 3 - 4,15 ± 0,09 
(4,06-4,24) 

2,34 ± 0,05 
(2,29-2,39) 

Análise 4 " 4,24 ± 0,10 
(4,14-4,34) 

2,33 ± 0,03 
(2,30-2,36) 

Análise 5 0,89 ± 0,01 
(0,88-0,90) 

4,26 ± 0,06 
(4,20-4,32) 

- 

Análise 6 " 4,18 ± 0,11 
(4,07-4,29) 

- 

Análise 7 
_ 

4,03 ± 0,12 
(3,91 -4,15) 

- 

Total das 
Análises 

0,87 ± 0,04 
(0,83 - 0,91) 

4,22 ± 0,17 
(4,05-4,39) 

2,33 ± 0,03 
(2,30-2,36) 

* NOTA - Nas concentrações certificadas dos CRM's, os valores de desvio padrão 
representam os limites de tolerância (95%) para uma sub-amostra de 250 mg. 

O rigor do processo analítico pode também ser avaliado através das taxas de recuperação 
(T.R. - %) registadas nas análises dos diversos materiais de referência certificados (CRM's), 
expressas através da seguinte equação: 

T.R.= \Hg\obs *100 
["zU 

em que; T. R. - taxa de recuperação (%) 
[HgUs - concentração média de Hg total nas análises do CRM 
[Hgjesp - concentração certificada de Hg total do CRM 

Deste modo, no presente estudo, o rigôr do processo analítico foi igualmente monitorizado 
através das taxas de recuperação (T.R. - %) das análises dos materiais de referência certificados 
(CRM's: DORM-1, DORM-2 ou DOLT-2, consoante o tipo de amostras) (Tabela 3.IV). 

Tal como referido anteriormente, os resultados das análises dos CRM's foram devidamente 
corrigidos com os valores dos respectivos teores de humidade, previamente determinados 
(DORM-1. 7.30 %H20; DORM-2: 5.17 %H20 e DOLT-2: 6.50 %H20). Convém ainda salientar que, 
o valor das taxas de recuperação (T.R. - %) para a totalidade das análises não corresponde 
à média das T.R. s das várias sequências de análises, mas a um cálculo separado e independente 
da T.R. para a totalidade do processo analítico (totalidade das sequências de análises), ou seja, 
corresponde à T.R. registada para a totalidade das análises em que foram utilizados esses CRM^. 
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Tabela 3. IV-Avaliação do rigor do processo analítico (CV-AAS) através 
das taxas de recuperação (T.R. - %) das análises dos CRM's 

CRM-s 
DORM-1 
(T.R. -%) 

DORM-2 
(T.R. -%) 

DOLT-2 
(T.R. -%) Sequência de Análises 

Análise 1 102,65 97,46 - 
Análise 2 - 93,11 - 
Análise 3 - 89,47 117,40 
Análise 4 - 91,34 117,07 
Análise 5 111,60 91,80 - 
Análise 6 - 90,09 - 
Análise 7 - 86,85 - 

Total das Análises 109,36 90.99 117,24 

A taxa de recuperação (T.R.) das análises dos materiais de referência certificados (CRM's), 
e consequentemente o rigor do processo analítico varia ligeiramente nas sequências de análises e 
entre sequências de análises. Por outro lado, o rigôr do processo analítico depende também da 
concentração de Hg total dos CRM's, pois enquanto que nas concentrações reduzidas e intermédias 
de Hg total (DORM-1 = 0.80 mg/Kg e DOLT-2 = 1.99 mg/Kg) ocorrem sobre-estimações dos níveis 
de Hg total (taxas de recuperação de 109.36% e 117.24%, ou seja, sobrestimações de 9.36% e 
17.24%, respectivamente), nas concentrações mais elevadas de Hg total (DORM-2 = 4.64 mg/Kg) 
existe uma ligeira sub-estimação dos níveis de Hg total (taxa de recuperação de 90.99%, ou seja, 
uma sub-estimação de 9.01%). 

Tendo em conta que a generalidade destas taxas de recuperação são próximas dos 100%, 
ou seja, não existem sub-estimações ou sobre-estimações muito elevadas nas análises de Hg total! 
facto que reflecte um rigôr analítico aceitável, não foram introduzidos quaisquer factores de 
correcção nos resultados das análises de Hg total das amostras de músculo, fígado e gónadas 
dos exemplares de peixe-espada-preto. 

O rigôr do processo analítico é também geralmente expresso como erro relativo (E.R.) 
(Monteiro & Lopes, 1990; Monteiro et ai, 1991, 1996; Monteiro, 1996; Andersen & Depledge, 1997), 
o qual é calculado através da seguinte equação: 

„ D \HS]obs -[HsLp 
E.R. = = . L, * ioo 

["Z\esp 

em que: E.R. - erro relativo (%) 
[Hgjesp - concentração certificada de Hg total do CRM 
[Hgjobs - concentração média de Hg total nas análises do CRM 

Nesta avaliação do rigôr do processo analítico, o erro relativo (E.R.) das análises dos 
materiais de referência certificados (CRM's) deve ser idealmente inferior a ±10% (Monteiro, 1996; 
Monteiro et ai, 1996; Andersen & Depledge, 1997), e preferencialmente, mesmo inferior a ±5% 
(UNEP/FAO/IOC/IAEA, 1992). 

No presente estudo, o rigôr do processo analítico foi monitorizado estatisticamente através 
do erro relativo (E.R. - %) das análises dos diversos materiais de referência certificados 
(CRM's: DORM-1, DORM-2 ou DOLT-2, consoante o tipo de amostras) (Tabela S.V). 

Tal como anteriormente mencionado, devido à necessidade de um elevado rigôr na 
determinação das concentrações de Hg total dos materiais de referência certificados (CRM's), 
os resultados das suas análises foram corrigidos com os respectivos teores de humidade 
previamente determinados (DORM-1: 7.30 %H20; DORM-2: 5.17 %H20 e DOLT-2: 6.50 %H20).' 
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De referir que, o valor do erro relativo (E.R. - %) para a totalidade das análises não corresponde à 
média dos E.R.'s das várias sequências de análises, mas a um cálculo separado e independente do 
E.R. para a totalidade do processo analítico (totalidade das sequências de análises), ou seja, 
corresponde ao E.R. obtido para a totalidade das análises em que foram utilizados esses CRI\/I's. 

Tabela 3.V - Avaliação do rigôr do processo analítico (CV-AAS) através 
dos erros relativos (E.R - %) das análises dos CRM^ 

CRM-s 
DORM-1 
(E.R. -%) 

DORM-2 
(E.R. -%) 

DOLT-2 
(E.R. -%) Sequência de Análises 

Análise 1 + 2,65 -2,54 - 
Análise 2 - -6,89 - 
Análise 3 - - 10,5 + 17,4 
Análise 4 - - 8,66 + 17,1 
Análise 5 + 11,6 - 8,20 - 
Análise 6 - - 9,91 - 
Análise 7 - - 13,2 - 

Total das Análises + 9,36 - 9,01 + 17,2 

O erro relativo (E.R.) das análises dos materiais de referência certificados (CRM's), 
e consequentemente o rigôr do processo analítico varia ligeiramente nas sequências de análises 
e entre sequências de análises. Por outro lado, o rigôr do processo analítico depende da 
concentração de Hg total dos CRM's, pois enquanto que nas concentrações reduzidas e intermédias 
de Hg total (DORM-1 = 0.80 mg/Kg e DOLT-2 = 1.99 mg/Kg) ocorreram sobre-estimações dos 
níveis de Hg total (+9.36% e +17.2%, respectivamente), nas concentrações mais elevadas de Hg 
total (DORM-2 = 4.64 mg/Kg) ocorreu uma ligeira sub-estimação dos níveis de Hg total (-9.01%). 

Na generalidade das análises dos CRM's, o erro relativo médio foi sensivelmente reduzido, 
rondando valores da ordem dos 10%, o que corresponde a um rigôr analítico bastante aceitável, 
motivo pelo qual não foram aplicados quaisquer factores de correcção nos resultados das análises 
de Hg total das amostras de músculo, fígado e gónadas dos exemplares de peixe-espada-preto. 

3.8.2 - Avaliação da Precisão ou Reproducibilidade do Processo Analítico 

A precisão ou reproducibilidade do processo analítico pode ser avaliada através de uma 
sequência de análises repetidas de uma amostra (Phillips & Gregory, 1979), através da análise de 
replicados de uma amostra (Renzoni et ai, 1991; Monteiro, 1996), e mais frequentemente, através 
da análise de replicados de materiais de referência certificados (CRM's) (Monteiro, 1996; Monteiro 
et ai, 1996; Joiris et ai, 1995, 1997; Ali et ai, in press). 

Mais concretamente, a precisão ou reproducibilidade do processo analítico é estimada pelo 
intervalo de magnitude do desvio padrão, ou seja, é expressa pelo coeficiente de variação (C.V.) 
das análises dos replicados das amostras e/ou CRM's (nas sequências de análises e entre 
sequências de análises) (Monteiro & Lopes, 1990; Renzoni et ai, 1991; Monteiro et ai, 1991; 
Monteiro, 1996; Monteiro et ai, 1996; Joiris et ai, 1995, 1997; Andersen & Depledge, 1997; 
Bargagli et ai, 1998), definido pela seguinte equação: 

C.V.= Zr * 100 
x 

em que: C.V. - coeficiente de variação (%) 
a - desvio padrão das análises dos replicados das amostras ou CRM's 
x - concentração média de Hg total nas análises dos replicados das amostras ou CRM's 
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Geralmente, a precisão (ou reproducibilidade) do método varia consoante a matriz e a 
concentração de Hg total das amostras (May et ai, 1987; Mikac et ai, 1989; Padberg & May, 1992). 
Contudo, o coeficiente de variação (C.V.) dos replicados das amostras e CRM's, nas sequências de 
análises diárias e entre sequências de análises diárias, deve estar dentro do limite de 10% 
usual nas determinações de Hg total em amostras biológicas (May et ai, 1987; Mikac et ai, 1989; 
Verta, 1990; Monteiro, 1991; Monteiro et ai, 1991; Padberg & May, 1992; Joiris et ai, 1995; 
Monteiro, 1996; Monteiro et ai, 1996; Raldúa & Pedrocchi, 1996; Andersen & Depledge, 1997), 
e idealmente, deve mesmo ser inferior a 5% (Horvat et ai, 1990; Liang et ai, 1994a,b). 
De referir que, apenas devem ser aplicados factores de correcção nos resultados das análises, 
quando o coeficiente de variação (C.V.) ultrapassa os limites aceitáveis, normalmente de 10% 
(Joiris et ai, 1995; Ali et ai, in press). Por outro lado, caso o coeficiente de variação (C.V.) 
ultrapasse os 20%, pode constituir um indicador de eventuais erros ou problemas de contaminação 
(UNEP/FAO/IOC/lAEA, 1992). 

No presente estudo, a precisão ou reproducibilidade do processo analítico foi monitorizada 
ao longo do estudo, através do coeficiente de variação (C.V.) da análise de triplicados de uma 
amostra seleccionada aleatoriamente (músculo, fígado ou gónadas, consoante as análises) 
e através do coeficiente de variação (C.V.) da análise de triplicados dos materiais de referência 
certificados (CRM's: DORM-1, DORM-2 ou DOLT-2, consoante o tipo de amostras) (Tabela 3.VI). 

Tabela 3.VI - Avaliação da precisão ou reproducibilidade do processo analítico (CV-AAS) 
através dos coeficientes de variação (C.V. - %) das análises dos triplicados 
das amostras e dos CRM's 

CRM^ 
Amostra DORM-1 DORM-2 DOLT-2 

Sequência de Análises (C.V. - %) (C.V. - %) (C.V. - %) (C.V. - %) 
Análise 1 1,70 3,21 1,15 - 
Análise 2 2,58 - 1,16 - 
Análise 3 1,32 - 2,78 1,94 
Análise 4 1,06 - 1,27 1,25 
Análise 5 6,88 0,67 1,44 - 
Análise 6 1,62 - 1,33 - 
Análise 7 3,56 - 2,27 - 

Total das Análises 2,67 5,62 4,55 1,47 

De referir que, no caso dos triplicados dos materiais de referência certificados (CRM's) 
o valor do coeficiente de variação (C.V.- %) para a totalidade das sequências de análises não 
corresponde à média dos C.V.'s das diversas sequências de análises, mas a um cálculo separado 
e independente do C.V. para a totalidade do processo analítico (totalidade das sequências de 
análises), ou seja, corresponde ao C.V. obtido para a totalidade das análises em que esses 
CRM's foram utilizados (DORM-1: C.V. = 5.62%; DORM-2: C.V. = 4.55%; DOLT-2: C.V. = 1.47%). 
Pelo contrário, no caso dos triplicados das amostras seleccionadas aleatoriamente (C.V. = 2.67%), 
por tratarem-se de amostras (músculo, fígado ou gónadas, consoante as análises) com níveis de 
Hg total distintos, os coeficientes de variação correspondem, obviamente, a valores médios. 

Os coeficientes de variação (C.V. - %) das análises dos triplicados dos CRM's e das 
amostras seleccionadas aleatoriamente são invariavelmente reduzidos, facto que indica que as 
análises possuem uma elevada precisão e as condições analíticas são facilmente reproduzíveis. 
De salientar que, praticamente na totalidade das análises dos triplicados dos CRM's e dos 
triplicados das amostras seleccionadas aleatoriamente, foi obtido um coeficiente de variação (C.V.) 
inferior a 5% (exceptuando o CRM; DORM-1, com um C.V. = 5.62%). Do mesmo modo, no caso 
das análises dos triplicados das amostras, foi registado um coeficiente de variação muito reduzido 
(C.V. = 2.67%) e ligeiramente inferior ao valor de 3% considerado adequado para a precisão ou 
reproducibilidade das análises de amostras reais, tanto para as sequências de análises diárias, 
como para comparação entre sequências de análises (Tahán et ai, 1995). 
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Devido a estes reduzidos coeficientes de variação (C.V. - %) registados nas análises dos 
triplicados dos diversos CRM's e dos triplicados das amostras, os quais indicam uma elevada 
precisão do processo analítico, não foram aplicados quaisquer factores de correcção aos resultados 
das análises das amostras de músculo, fígado e gónadas dos exemplares de peixe-espada-preto. 

3.8.3 - Estabelecimento de Cartas de Controlo do Processo Analítico 

O estabelecimento de um sistema de cartas de controlo é o principal elemento da técnica 
de avaliação da qualidade, sendo a realização regular de análises para a elaboração de cartas de 
controlo essencial para evitar o dispêndio de tempo e esforço valiosos no processo analítico 
(UNEP/IOC/IAEA/FAO, 1990). De facto, as cartas de controlo são instrumentos essenciais para 
garantir a qualidade das análises, pois fornecem um meio gráfico de demonstrar o controlo 
estatístico, monitorizar um processo de medição, diagnosticar problemas de medição, documentar 
incertezas na medição e ajudar no desenvolvimento de metodologias de análise (Taylor, 1987). 

Estas cartas de controlo são representações gráficas dos resultados das análises de uma 
amostra ou de um material de referência certificado num gráfico simples, que contém os limites 
que permitem uma decisão objectiva acerca da qualidade (rigor e precisão) dos dados, e as quais 
são denominadas por "cartas de controlo da qualidade analítica" (UNEP/IOC/IAEA/FAO, 1990). 

Nas cartas de controlo realizadas no presente estudo, foram graficados os valores das 
análises consecutivas dos materiais de referência (CRIVTs; DORM-1, DORM-2 ou DOLT-2, 
consoante o tipo de amostras analisado), comparativamente ao seu valor standart certificado (x) 
e aos limites de aviso e de controlo, inferior e superior (Taylor, 1987), respectivamente; 

- limite inferior de aviso (Lower Warning Limit - LWL = x-2ct); 
- limite superior de aviso (Upper Warning Limit - UWL = x+2a); 
- limite inferior de controlo (Lower Control Limit - LCL = x-3a); 
- limite superior de controlo (Upper Control Limit - UCL = x+3a) 

Estes limites de aviso (LWL e UWL) e controlo (LCL e UCL), reflectem o grau de incerteza 
admissível no processo analítico e são baseados em considerações probabilísticas, correspondendo 
aos limites dentro dos quais devem situar-se os valores das análises. Os limites de aviso (x ± 2a) 
devem conter cerca de 95% dos valores das análises, enquanto que os limites de controlo (x ± 3a) 
devem englobar virtualmente a totalidade (99.7%) dos valores obtidos nas análises (Taylor, 1987; 
Grimalt, 1989b; UNEP/IOC/IAEA/FAO, 1990). 

No presente estudo foram realizadas cartas de controlo do processo analítico (CV-AAS), 
com base a variação dos valores das análises de Hg total dos materiais de referência certificados 
(CRIVTs: DORM-1, DORM-2 e DOLT-2), utilizados em simultâneo com as análises das amostras de 
músculo, fígado e gónadas dos exemplares de peixe-espada-preto (Figuras 3.1 a 3.3). 
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Figura 3.1 - Carta de controlo do processo analítico realizada com o material de referência certificado 
DORM-1 (0.80 ± 0.07 mg Hg/Kg - peso seco) 
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Figura 3.2 - Carta de controlo do processo analítico realizada com o material de referência certificado 
DORM-2 (4,64 ± 0.26 mg Hg/Kg - peso seco) 
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Figura 3.3 - Carta de controlo do processo analítico realizada com o material de referência certificado 
DOLT-2 (1.99 ±0,10 mg Hg/Kg - peso seco) 

As cartas de controlo do processo analítico realizadas no presente estudo revelam 
novamente que o controlo estatístico das análises dos materiais de referência certificados 
(CRIWs: DORM-1, DORM-2 e DOLT-2) varia consoante as respectivas concentrações de Hg total. 
De facto, o controlo do processo analítico foi mais preciso e correcto nas análises do CRM com 
menor concentração certificada de Hg total (DORM-1), comparativamente às análises dos CRM^ 
com maiores concentrações certificadas de Hg total (DORM-2 e DOLT-2). 

Nas análises do CRM: DORM-1 (Figura 3.1) constata-se a existência de uma ligeira 
tendência para a sobre-estimação dos valores das análises dos CRM^ e um suave aumento das 
concentrações de Hg total dos CRM's ao longo da sequência de análises. No entanto, e apesar do 
reduzido número de sequências de análises, a globalidade das análises foi sempre realizada sob 
um perfeito controlo estatístico, ou seja, com a totalidade das concentrações de Hg total das 
análises dos CRM's compreendidas entre o respectivo valor certificado (0.80 ± 0.07 mg Hg/Kg) 
e o limite superior de aviso (UWL = 0.80 + 2o = 0.94 mg Hg/Kg). 

Por outro lado, nas análises do CRM: DORM-2 (Figura 3.2) verifica-se uma ligeira 
tendência para a sub-estimação e uma ligeira oscilação das concentrações de Hg total dos CRM's 
ao longo da sequência de análises. Contudo, praticamente a totalidade das análises foi efectuada 
sob um perfeito e rigoroso controlo estatístico, com a maioria das concentrações de Hg total das 
análises dos CRM's compreendidas entre o respectivo valor certificado (4.64 ± 0.26 mg Hg/Kg) 
e o limite inferior de aviso (LWL = 4.64 - 2a = 4.12 mg Hg/Kg), e apenas com uma sequência 
de análises situada entre o limite inferior de aviso (LWL = 4.64 - 2a = 4.12 mg Hg/Kg) e o limite 

inferior de controlo (LCL = 4.64 - 3a = 3.86 mg Hg/Kg). 
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O facto de uma única sequência de análises ultrapassar o limite inferior de aviso 
(LWL = 4.64 - 2(t), não implica necessariamente a existência de problemas no processo analítico, 
desde que a análise seguinte não ultrapasse o referido limite inferior de aviso (LWL). De facto, 
apenas quando os limites de aviso (no presente caso, o limite inferior de aviso - LWL = 4.64 - 2a) 
são muito frequentemente ultrapassados, e particularmente, se o mesmo limite de aviso (LWL ou 
UWL) é ultrapassado mais que uma vez em sequências de análises consecutivas, pode indicar a 
existência de um erro sistemático no procedimento analítico (UNEP/IOC/IAEA/FAO, 1990). 

Contudo, convém ainda mencionar que, devido à nítida tendência para uma ligeira 
diminuição das concentrações de Hg total do CRM: DORM-2 ao longo da sequência de análises, 
o presente processo analítico pode ficar fora de controlo estatístico, pois a existência de qualquer 
tendência sistemática, mesmo que a totalidade dos valores estejam dentro dos limites de controlo 
(no presente caso, o limite inferior de controlo - LCL = 4.64 - 3a), é um indicador de um sistema 
fora de controlo estatístico (Taylor, 1987). De facto, caso os resultados de 10 análises consecutivas 
estejam situados no mesmo lado da carta de controlo (entre x e LWL e/ou entre x e UWL), 
pode constituir um indicador da existência de um erro sistemático no procedimento analítico 
(UNEP/IOC/IAEA/FAO, 1990). 

Finalmente, nas análises do CRM; DOLT-2 (Figura 3.3) constata-se uma nítida tendência 
para a sobre-estimação e uma assinalável estabilidade dos valores das análises dos CRM's entre 
as sequências de análises. No entanto, todas as análises deste material de referência certificado 
estiveram sempre fora do desejável controlo estatístico rigoroso, pois registaram invariavelmente 
concentrações superiores ao limite superior de controlo (UCL = 1.99 + 3a = 2.29 mg Hg/Kg). 

Com efeito, os pressupostos probabilísticos das cartas de controlo do processo analítico 
consideram que, num sistema sob rigoroso controlo estatístico, os limites de aviso (no presente 
caso o limite superior de aviso - UWL = 1.99 + 2a) e os limites de controlo (no presente caso, 
o limite superior de controlo - UCL = 1.99 + 3a) apenas devem muito raramente ser excedidos 
(Taylor, 1987; UNEP/IOC/IAEA/FAO, 1990). Do mesmo modo, a existência de dois valores 
sucessivos fora dos limites de aviso (neste caso, o limite superior de aviso - UWL = 1.99 + 2a), 
constitui um indicador da existência de um erro no processo analítico (UNEP/IOC/IAEA/FAO, 1990) 
ou de um sistema ligeiramente fora de controlo estatístico (Taylor, 1987). 

3.9 - Tratamento de Dados e Análise Estatística 

3.9.1 - Estimação da Idade dos Exemplares 

A idade dos peixes pode ser avaliada directamente através da leitura das estruturas duras, 
nomeadamente os otólitos, ou pode ser estimada indirectamente através da aplicação da equação 
de crescimento de von Bertalanffy; 

z., 

em que; L, - comprimento total do exemplar (cm) 
U - comprimento assimptótico da espécie (cm) 
K - constante de crescimento da espécie 
t - idade do exemplar (anos) 
to - idade do exemplar (anos) 

Deste modo, no presente estudo, devido à impossibilidade de avaliação directa das idades 
dos peixes através da leitura dos otólitos, a idade dos exemplares de peixe-espada-preto foi 
estimada indirectamente através dos parâmetros da curva de crescimento de von Bertalanffy para 
esta espécie, determinados recentemente por Morales-Nin & Carvalho (1996): 

l, - ns.^-^251^"84'] 
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Através desta equação de crescimento de von Bertalanffy, por substituição dos valores dos 
comprimentos totais registados na amostragem dos exemplares (parâmetro U), são obtidas as 
idades médias dos diversos exemplares de peixe-espada-preto (parâmetro t). 

3.9.2 - Avaliação dos índices de Condição Fisiológica dos Exemplares 

3.9.2.1 - Factor de Condição Geral (K) 

O factor de condição (K) reflecte o estado nutricional de um peixe a nível individual e o 
estado médio do ciclo reprodutivo do manancial (Busacker et a/., 1990; King, 1995). De facto, 
nos períodos em que os peixes possuem muita energia acumulada, factores como o crescimento 
dos tecidos e o armazenamento de energia nos músculos e no fígado, podem conduzir a que um 
indivíduo possua um peso ligeiramente superior ao usual para o respectivo comprimento, situação 
que é normalmente avaliada através do factor de condição geral (K) (Busacker et al., 1990). 

No cálculo do factor de condição (K), é geralmente utilizado o peso eviscerado dos peixes, 
pois o fígado, o conteúdo estomacal e as gónadas podem constituir uma porção considerável do 
peso total dos exemplares (Busacker et al., 1990). No entanto, no presente estudo, devido à 
indisponibilidade deste parâmetro, o factor de condição geral (K) foi necessariamente adaptado, 
sendo expresso pela seguinte equação: 

P 
£ = _L*1000 

em que: K - factor de condição geral (adaptado) 
Pt - peso total do exemplar (g) 
Q - comprimento total do exemplar (cm) 

3.9.2.2 - índice Hepatossomático (I.H.S.) 

Os peixes armazenam energia no tecido muscular, mas é principalmente o fígado que 
funciona como um local dinâmico de armazenamento de glicogénio, constituindo um orgão 
particularmente sensível à taxa de alimentação em curtos períodos de tempo. Por este motivo, 
o tamanho do fígado pode ser correlacionado com o estado nutricional e com a taxa de crescimento 
do peixe, processo que é normalmente efectuado através do índice hepatossomático (I.H.S.) 
(Anderson & Gutreuter, 1983; Busacker ef a/., 1990). 

No cálculo do índice hepatossomático é geralmente utilizado o peso eviscerado dos peixes 
(Anderson & Gutreuter, 1983; Busacker et al., 1990). No entanto, no presente estudo, devido à 
indisponibilidade deste parâmetro, o índice hepatossomático (I.H.S.) foi obrigatoriamente adaptado, 
sendo expresso pela seguinte equação: 

Pris 
I.H.S.= ——*100 

P- - PM 

em que: I.H.S. - índice hepatossomático (adaptado) 
Pt - peso total do exemplar (g) 

Pfig - peso do fígado do exemplar (g) 

3.9.2.3 - índice Gonadossomàtico (I.G.S.) 

O índice gonadossomàtico (I.G.S.), também denominado por coeficiente de maturidade, 
é usualmente utilizado na avaliação do ciclo reprodutivo das espécies ao longo do tempo 
(King, 1995). Nos peixes com desova sazonal, o tamanho das gónadas varia ao longo das 
sucessivas fases de maturação, pelo que, o índice gonadossomàtico (I.G.S.) assume que as 
gónadas aumentam de peso durante o seu desenvolvimento (Snyder, 1983; King, 1995). 
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Tal como no caso anterior, no cálculo do índice gonadossomático é geralmente utilizado o 
peso eviscerado dos peixes (Snyder, 1983; King, 1995). No entanto, no presente estudo, devido à 
impossibilidade de obtenção deste parâmetro, o índice gonadossomático (I.H.S.) foi igualmente 
sujeito a uma ligeira adaptação, sendo expresso pela seguinte equação: 

/. G. S. = Pgo" *100 
P - P ' l ' gon 

em que: I.G.S. - índice gonadossomático (adaptado) 
Pt - peso total do exemplar (g) 

Pgón - peso das gónadas do exemplar (g) 

3.9.3 - Estabelecimento de Relações Funcionais 

No presente estudo, o registo dos principais parâmetros morfométricos e a identificação do 
sexo e estado de maturação dos exemplares, teve por principal objectivo a detecção de eventuais 
correlações com os teores de Hg total detectados ao nível do tecido muscular, fígado e gónadas. 
De modo a averiguar a existência destas potenciais relações funcionais entre os teores de Hg total 
das amostras e os parâmetros biológicos dos exemplares, foram realizadas regressões lineares 
entre o comprimento total, peso total, peso dos orgãos (fígado e gónadas), sexo, estado de 
maturação e índices de condição fisiológica e reprodutiva dos exemplares (K, I.H.S. e I.G.S.), 
e as concentrações de Hg total nos diferentes tecidos e orgãos (músculo, fígado e gónadas). 

As regressões lineares foram efectuadas pelo método dos mínimos quadrados (Modelo I) 
(Sokal & Rohlf, 1981, 1987), sem qualquer transformação de dados por logaritmização de valores, 
em que a variável independente (X) foram os diversos parâmetros biológicos dos exemplares e a 
variável dependente (V) foram as respectivas concencentrações de Hg total nos tecidos e orgãos 
(músculo, fígado e gónadas) dos exemplares de peixe-espada-preto. Estas regressões lineares 
permitem obter os parâmetros da recta de regressão e o respectivo coeficiente de correlação (r), 
parâmetro que reflecte a qualidade do ajuste da recta de regressão linear. 

As regressões lineares foram validadas estatisticamente através da Análise de Variância 
(ANOVA), sendo os ajustes das regressões considerados significativos para um intervalo de 
confiança ou nível de significância de 95% (a = 0.05), através da comparação dos valores de F 
obtidos na ANOVA com os valores críticos tabelados da distribuição F (Sokal & Rohlf, 1981, 1987). 
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4 - RESULTADOS 

4.1 - Amostragem 

Durante a amostragem dos exemplares de peixe-espada-preto registaram-se os principais 
parâmetros biológicos dos indivíduos (comprimento total, peso total, sexo e estado de maturação), 
e ainda alguma informação acerca das amostras dos tecidos e orgãos (peso do filete de músculo 
e peso total do fígado e das gónadas), cujos resultados estão compilados na Tabela I (Anexo II). 
Os resultados da análise estatística (valores máximos e mínimos, médias, desvios padrão e 
coeficientes de variação) dos referidos parâmetros de amostragem dos exemplares encontram-se 
compilados na Tabela 4.I, apresentada seguidamente: 

Tabela 4.I - Parâmetros de amostragem (valores mínimos e máximos, médias, desvios 
padrão e coeficientes de variação) dos exemplares de peixe-espada-preto 

Exemplares 
Parâmetros Machos Fêmeas Total 

Exemplares N0 / (%) 32/50,8 31 / 49,2 63/ 100,0 
(Min. - Máx.) (104 - 124) (103- 138) (103- 138) 

Comprimento Média 113 121 117 
Total (cm) D. Padrão 6 8 8 

C.V. (%) 5,0 6.3 6,8 
(Min. - Máx.) (1540-2402) (1410-3290) (1410- 3290) 

Peso Média 1878 2455 2162 
Total (g) D. Padrão 246 426 450 

C.V. (%) 13,1 17.3 20,8 
(Min. - Máx.) (42,1 -66,0) (7.6-78,1) (7,6-78,1) 

Peso do Média 55,7 61,7 58,7 
Músculo (g) D. Padrão 6,9 13,0 10,7 

C.V. (%) 12,4 21,1 18,3 
(Min. - Máx.) (6,1 -48,3) (7,9-36,1) (6,1 - 48,3) 

Peso do Média 13,4 21,5 17,5 
Fígado (g) D. Padrão 7,4 6,2 7,9 

C.V. (%) 55,1 28,9 45,0 
(Min. - Máx.) (9,8-52,6) (3,44 -221,8) (3,44-221,8) 

Peso das Média 23,3 35,9 29,5 
Gónadas (g) D. Padrão 10,3 40,9 30,0 

C.V. (%) 44,1 114,0 101,8 
(Min. - Máx.) (2-7) (1B-8) (1B-8) 

Estado de Média 4 5 4 
Maturação D. Padrão 2 2 2 

C.V. (%) 57,9 44,0 53,3 

Na totalidade, foram amostrados 63 exemplares de peixe-espada-preto, com um "sex-ratio" 
muito equilibrado, de 32 machos (50.8%) e 31 fêmeas (49.2%). Em relação às dimensões 
(comprimento total e peso total), os exemplares possuíam comprimentos totais comprendidos entre 
103 cm e 138 cm e pesos totais compreendidos entre 1410 g e 3290 g. Em termos médios, 
as fêmeas apresentaram dimensões ligeiramente maiores (comprimento - 121 cm e peso - 2455 g) 
comparativamente aos machos (comprimento - 113 cm e peso - 1878 g). Por outro lado, as fêmeas 
apresentaram igualmente maior variabilidade em termos de tamanho (comprimento - C.V. = 6.3% 
e peso - C.V. = 17.3%) do que os machos (comprimento - C.V. = 5.0% e peso - C.V. = 13.1%). 
Os exemplares apresentaram estados de maturação extremos, com estados de desenvolvimento 
das gónadas compreendidos entre os estados 1B e 8, com as fêmeas a apresentarem, em média, 
estados de maturação mais avançados (estado 5) comparativamente aos machos (estado 4) 
(Tabela 4.1). 
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Na amostragem dos tecidos e orgãos dos exemplares, os filetes de músculo apresentaram 
um peso médio de 58.7 g, os fígados um peso médio de 17.5 g e as gónadas um peso médio 
de 29.5 g, sendo o peso médio dos orgãos das fêmeas (fígado: 21.5 g e gónadas: 35.9 g) 
ligeiramente superior ao peso médio dos orgãos dos machos (fígado: 13.4 g e gónadas; 23.3 g). 
No caso particular das gónadas, a variabilidade do peso das gónadas femininas (C.V. = 114.0%) 
foi muito superior à variabilidade do peso das gónadas masculinas (C.V. = 44.1%), facto que resulta 
obviamente da maior amplitude de estados de maturação das gónadas das fêmeas (1B - 8) 
comparativamente aos estados de maturação dos machos (2 - 7) (Tabela 4.I). 

4.2 - Teor de Humidade das Amostras 

A determinação do teor de humidade (%H20) das amostras (músculo, fígado e gónadas), 
foi efectuada individualmente para a totalidade das amostras, encontrando-se os respectivos 
resultados compilados na Tabela II (Anexo II). 

A análise da Tabela II (Anexo II) permite constatar uma variabilidade muito reduzida nos 
teores de humidade das amostras após 24 ou 48 horas de secagem na estufa, e em termos médios, 
todos os tipos de amostras revelaram um ligeiro aumento nos teores de humidade registados 
após 48 horas de desidratação; +0.10% no músculo, +0.70% no fígado e +0.10% nas gónadas. 
De salientar ainda que, apesar desta reduzida variabilidade, na determinação das concentrações 
de Hg total das amostras de músculo, fígado e gónadas relativamente ao peso seco, foram 
sempre utilizados os maiores teores de humidade registados individualmente em cada amostra 
(após 24 gu 48 horas de secagem). 

Os resultados da análise estatística (valores mínimos e máximos, médias, desvios padrão e 
coeficientes de variação) dos teores de humidade (%H20) das amostras de músculo, fígado e 
gónadas, efectivamente aplicados na determinação das concentrações de Hg total em relação ao 
peso seco das amostras, encontram-se compilados na Tabela 4.II, apresentada seguidamente: 

Tabela 4.II - Teores de humidade (%H20) (valores mínimos e máximos, médias, desvios padrão 
e coeficientes de variação) das amostras de músculo, fígado e gónadas dos 
exemplares de peixe-espada-preto 

Amostra 
Músculo (%H20) Fígado (%H20) Gónadas (%H20) 

(Min. - Máx.) (38,3-63,6) (9,51 - 53,0) (11,0-73,7) 
Média 57,7 40,0 57,1 

D. Padrão 4,9 13,1 16,5 
C.V. (%) 8,6% 32,9% 28,9% 

Os filetes de músculo e as gónadas dos exemplares apresentaram teores médios de 
humidade extremamente semelhantes (57.7% e 57.1%, respectivamente) e bastante superiores 
ao teor médio de humidade dos fígados dos exemplares (40.0%). Em termos de variabilidade, 
o fígado foi o orgão que apresentou uma maior variação no teor de humidade (C.V. = 32.9%), 
logo seguido das gónadas (C.V. = 28.9%) e do tecido muscular dos exemplares (C.V. = 8.6%) 
(Tabela 4.II). 

4.3 - Concentrações de Mercúrio Total das Amostras 

As concentrações de Hg total (peso húmido e peso seco) nas amostras de músculo, 
fígado e gónadas dos exemplares de peixe-espada-preto estão compiladas na Tabela III (Anexo II). 
Os resultados da análise estatística (valores mínimos e máximos, médias, desvios padrão e 
coeficientes de variação) das concentrações de Hg total obtidas nas amostras de músculo, fígado 
e gónadas dos exemplares de peixe-espada-preto encontram-se compilados na Tabela 4.Ill, 
apresentada seguidamente: 

44 



RESULTADOS 

Tabela 4.111 - Concentrações de Hg total (valores mínimos e máximos, médias, desvios padrão e coeficientes 
de variação) nas amostras de músculo, fígado e gónadas dos exemplares de peixe-espada-preto 

Músculo (mg/Kg) Fígado (mg/Kg) Gónadas (mg/Kg) 
peso húmido peso seco peso húmido peso seco peso húmido peso seco 

(Min. - Máx.) (0,43 - 1,72) (0,96-4,46) (0,31 -47,30) (0,62- 90,9) (0,06 - 1,05) (0,07-2,94) 
Média 0,80 1,92 5,26 9,72 0,38 1,03 

D. Padrão 0,25 0,68 10,51 20,24 0,28 0,78 
C.V. (%) 31,8 35,7 199,7 208,2 73,3 75,8 

As concentrações médias de Hg total no fígado são superiores (5.26 mg/Kg peso húmido; 
9.72 mg/Kg peso seco) às concentrações médias de Hg total no músculo (0.80 mg/Kg peso húmido; 
1.92 mg/Kg peso seco) e principalmente às concentrações médias de Hg total nas gónadas 
(0.38 mg/Kg peso húmido; 1.03 mg/Kg peso seco). Por outro lado, entre todos os tipos de amostras, 
o fígado apresentou a maior variabilidade nas concentrações de Hg total (p.h. - C.V. = 199.7% / 
p.s. - C.V. = 208.2%), seguido das gónadas (p.h. - C.V. = 73.3% / p.s. - C.V. = 75.8%) e do tecido 
muscular dos exemplares (p.h. - C.V. = 31.8% / p.s. - C.V. = 35.7%) (Tabela 4.III). 

Após a separação por sexos, os resultados das concentrações de Hg total nas amostras 
de músculo, fígado e gónadas dos exemplares de ambos os sexos de peixe-espada-preto, 
os valores mínimos e máximos, médias, desvios padrão e coeficientes de variação, encontram-se 
compilados na Tabela 4.IV, apresentada seguidamente; 

Tabela 4.IV - Concentrações de Hg total (valores mínimos e máximos, médias, desvios padrão 
e coeficientes de variação) nas amostras de músculo, fígado e gónadas dos 
exemplares machos e fêmeas de peixe-espada-preto 

Músculo (mg/Kg) 
Machos Fêmeas 

peso húmido peso seco peso húmido peso seco 
(Min. - Máx.) (0,53- 1,27) (0,84-2,06) (0,43 - 1,72) (0,66-2,78) 

Média 0,79 1,24 0,81 1,28 
D. Padrão 0,19 0,31 0,31 0,50 
C.V. (%) 24,2 25,1 38,2 39,0 

Fígado (mg/Kg) 
Machos Fêmeas 

peso húmido peso seco peso húmido peso seco 
(Min. - Máx.) (0,37- 9,27) (0,55-14,1) (0,31 -47,3) (0,47-69,7) 

Média 3,10 4,47 7,43 10,7 
D. Padrão 2,65 4,03 14,69 21,66 
C.V. (%) 85,5 90,1 197,8 202,1 

Gónadas (mg/Kg) 
Machos Fêmeas 

peso húmido peso seco peso húmido peso seco 
(Min. - Máx.) (0,11 -0,75) (0,19 - 1,25) (0,06- 1,05) (0,07- 1,73) 

Média 0,34 0,57 0,42 0,66 
D. Padrão 0,20 0,34 0,35 0,55 
C.V. (%) 60,1 60,5 82,0 84,2 

É possível constatar que, independentemente do tecido ou orgão, as fêmeas apresentam 
invariavelmente maiores concentrações médias de Hg total (músculo; 0.81 mg/Kg p.h. /1.28 mg/Kg 
p.s.; fígado: 7.43 mg/Kg p.h. / 10.7 mg/Kg p.s.; gónadas; 0.42 mg/Kg p.h. / 0.66 mg/Kg p.s.), 
comparativamente aos machos (músculo: 0.79 mg/Kg p.h. / 1.24 mg/Kg p.s.; fígado: 3.10 mg/Kg 
p.h. / 4.47 mg/Kg p.s.; gónadas: 0.34 mg/Kg p.h. / 0.57 mg/Kg p.s.) (Tabela 4.IV). 
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De referir que, devido à maior variabilidade em termos de valores máximos e mínimos, 
os coeficientes de variação das concentrações médias de Hg total nos tecidos e orgãos das fêmeas 
(músculo: C.V.= 38.2% p.h. / C.V.= 39.0% p.s.; fígado: C.V.= 197.8% p.h. / C.V.= 202.1% p.s.; 
gónadas; C.V.= 82.0% p.h. / C.\/.= 84.2% p.s.), são igualmente sempre superiores aos coeficientes 
de variação das concentrações médias de Hg total nos tecidos e orgãos dos machos (músculo: 
C.V.= 24.2% p.h. / C.V.= 25.1% p.s.; fígado: C.V.= 85.5% p.h. / C.V.= 90.1% p.s.; gónadas: 
C.V.= 60.1% p.h. / C.V.= 60.5% p.s.) (Tabela A.W). 

4.4 - Distribuição Corporal de Mercúrio Total nos Exemplares 

A distribuição corporal das concentrações individuais de Hg total (peso húmido ; peso seco) 
no músculo, fígado e gónadas dos exemplares de peixe-espada-preto (Tabela III - Anexo II), 
encontra-se representada respectivamente nas Figuras 4.1 e 4.2, apresentadas seguidamente: 
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Figura 4.1 - Distribuição corporal das concentrações individuais de Hg total (peso húmido) 
no músculo, fígado e gónadas dos exemplares de peixe-espada-preto 
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Figura 4.2 - Distribuição corporal das concentrações individuais de Hg total (peso seco) 
no músculo, fígado e gónadas dos exemplares de peixe-espada-preto 

Em relação ao peso húmido das amostras (Figura 4.1), na grande maioria dos exemplares 
(16 exemplares = 80%), o fígado possui uma maior concentração de Hg total que o músculo 
(4 exemplares = 20%). As gónadas apresentam praticamente sempre as menores concentrações de 
Hg total, as quais são sempre inferiores às concentrações de Hg no músculo, e apenas no caso de 
um único exemplar foram superiores às concentrações de Hg total do fígado (1 exemplar = 5%). 
Em relação ao peso seco das amostras (Figura 4.2), devido à conversão das concentrações de 
Hg total através dos teores de humidade das amostras (%H20), a situação altera-se ligeiramente, 
embora na generalidade dos exemplares (14 exemplares = 70%) o fígado apresente uma maior 
concentração de Hg total que o músculo (6 exemplares = 30%). Tal como no caso anterior, 
as gónadas apresentam também quase sempre as menores concentrações de Hg total, as quais 
são sempre inferiores às concentrações de Hg total no músculo, e apenas no caso de dois 
exemplares são superiores às concentrações de Hg total do fígado (2 exemplares = 10%). 
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A distribuição corporal das concentrações médias de Hg total (peso húmido e peso seco) 
(Tabela 4.Ill) no tecido muscular, fígado e gónadas dos exemplares de peixe-espada-preto, 
encontra-se representada na Figura 4.3, apresentada seguidamente: 
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Figura 4.3 - Distribuição corporal das concentrações médias (±a) de Hg total (peso húmido e peso seco) 
no músculo, fígado e gónadas dos exemplares de peixe-espada-preto 

Em termos médios, a distribuição corporal das concentrações de Hg total (peso húmido 
e peso seco) nos diversos tecidos e orgãos dos exemplares de peixe-espada-preto possui a 
seguinte ordem decrescente de importância relativa; Fígado >> Músculo > Gónadas (Figura 4.3). 
Adicionalmente, a análise desta figura permite ainda denotar, que tal como referido anteriormente, 
a variabilidade das concentrações médias de Hg total (expressa pelo desvio padrão - a) é muito 
distinta entre os tecidos e orgãos, sendo extremamente superior no fígado, comparativamente ao 
músculo e às gónadas dos exemplares de peixe-espada-preto. 

4.5 - Relações Funcionais: Parâmetros Biológicos / Concentrações de Mercúrio Total 

No presente estudo, determinou-se a eventual existência de relações funcionais entre os 
principais parâmetros biológicos (comprimento, peso, peso dos orgãos, idade, sexo, estado de 
maturação e índices de condição fisiológica) e as concentrações de Hg total nos tecidos e orgãos 
(músculo, fígado e gónadas) dos exemplares de peixe-espada-preto. 

Neste tipo de estudos, as relações funcionais são normalmente realizadas em função do 
peso húmido das amostras. Por este motivo, e igualmente devido ao facto da conversão das 
concentrações de Hg total em peso seco das amostras geralmente aumentar a sua variabilidade, 
no presente estudo apenas são apresentadas relações funcionais entre os parâmetros biológicos 
e as concentrações de Hg total (peso húmido) no músculo, fígado e gónadas dos exemplares de 
peixe-espada-preto. 

De referir ainda que, no presente estudo foram experimentados diversos tipos de relações 
funcionais entre os parâmetros biológicos e as concentrações de Hg total nos tecidos e orgãos 
(modelos lineares, logarítmicos e exponenciais, com e sem transformação de dados), 
apenas tendo sido obtidas relações funcionais estatisticamente significativas nas regressões 
lineares sem logaritmização de dados. Adicionalmente, convém ainda salientar que apenas são 
apresentadas as rectas de regressão linear, parâmetros da recta e coeficientes de correlação (r) 
das relações funcionais estatisticamente significativas (p<0.05). 
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4.5.1 - Relações Funcionais: Comprimento Total / Concentração de Mercúrio Total 
no Músculo, Fígado e Gónadas dos Exemplares 

As relações funcionais entre o comprimento total e as concentrações de Hg total 
(peso húmido) no músculo, fígado e gónadas dos exemplares (em separado para cada sexo), 
encontram-se representadas nas Figuras 4.4 a 4.6, apresentadas seguidamente: 
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Figura 4.4 - Relação entre a concentração de Hg total (peso húmido) no músculo 
e o comprimento total dos exemplares de peixe-espada-preto 

Da observação da Figura 4.4 constata-se que a concentração de Hg total no músculo 
aumenta linearmente com o comprimento total dos exemplares, ou seja. existe um incremento 
nos teores de Hg total no músculo dos exemplares com o respectivo crescimento em comprimento. 
As diversas regressões lineares apresentam declives e coeficientes de correlação (r) semelhantes 
(total: r=0.43; machos; r=0,45; fêmeas: r=0.47), enquanto que as análises de variância (ANOVA) 
e os respectivos testes F revelam que o nível de significância da regressão linear relativa 
à totalidade dos exemplares (p<0.001) é ligeiramente superior aos níveis de significância das 
regressões lineares respeitantes às fêmeas (p<0.01) e aos machos (p<0.05). 
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Figura 4.5 - Relação entre a concentração de Hg total (peso húmido) no fígado 
e o comprimento total dos exemplares de peixe-espada-preto 

A visualização da Figura 4.5 permite verificar que as concentrações de Hg total no fígado 
aumentam linearmente com o comprimento total dos exemplares, ou seja, ocorre um aumento 
nos teores de Hg total no fígado dos exemplares com o respectivo crescimento em comprimento. 
No entanto, as análises de variância (ANOVA) e os respectivos testes F, revelam que apenas 
a regressão linear da totalidade dos exemplares é significativa (p<0.05), provavelmente devido 
ao maior número de indivíduos (n=20), comparativamente às regressões lineares relativas aos 
machos (n=10) e às fêmeas (n=10). 
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2,0 
Total; 
[Hg) = 0,0149Ct- 1,3961 
r = 0,56 (n=20; p<0,05) 

Machos: 
[Hg] =0,0202Ct-1,9589 
r = 0,72 (n=10; p<0,05) 

Figura 4.6 - Relação entre a concentração de Hg total (peso húmido) nas gónadas 
e o comprimento total dos exemplares de peixe-espada-preto 

Da observação da Figura 4.6 constata-se que as concentrações de Hg total nas gónadas 
aumentam linearmente com o comprimento total dos exemplares, ou seja, ocorre um incremento 
nas concentrações de Hg total nas gónadas com o crescimento em comprimento dos indivíduos. 
No entanto, as análises de variância (ANOVA) e os respectivos testes F, revelam que apenas as 
regressões lineares relativas aos machos e à totalidade dos exemplares são significativas (p<0.05), 
sendo os seus coeficientes de correlação (r) ligeiramente distintos (machos: r=0.72; total: r=0.56). 

4.5.2 - Relações Funcionais: Peso Total / Concentração de Mercúrio Total 
no Músculo, Fígado e Gónadas dos Exemplares 

A relação funcional entre o peso total e as concentrações de Hg total (peso húmido) 
no músculo dos exemplares (em separado para cada sexo), encontra-se representada na 
Figura 4.7, apresentada seguidamente; 
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Figura 4.7 - Relação entre a concentração de Hg total (peso húmido) no músculo 
e o peso total dos exemplares de peixe-espada-preto 

A Figura 4.7 permite verificar que apenas existem relações funcionais entre o peso total e a 
concentração de Hg total no músculo dos exemplares fêmeas e da totalidade dos exemplares, 
cujas respectivas regressões lineares revelam que as concentrações de Hg total no músculo 
aumentam linearmente com o peso total dos exemplares. Ambas as regressões lineares possuem 
coeficientes de correlação relativamente reduzidos (total: r=0.26; fêmeas; r=0.37), para um mesmo 
nível de significância (ANOVA: total e fêmeas - p<0.05). 

As relações funcionais entre o peso total e as concentrações de Hg total (peso húmido) 
no fígado e nas gónadas (em separado para cada sexo), não revelaram a existência de qualquer 
relação linear estatisticamente significativa entre os referidos parâmetros (p<0.05). 
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4.5.3 - Relações Funcionais: Peso dos Órgãos / Concentração de Mercúrio Total 
no Fígado e Gónadas dos Exemplares 

A relação entre o peso das gónadas e as concentrações de Hg total (peso húmido) 
nestes orgãos reprodutores (em separado para cada sexo), encontra-se representada na Figura 4.8, 
apresentada seguidamente; 
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Figura 4.8 - Relação entre a concentração de Hg total (peso húmido) nas gónadas 
e o peso das gónadas dos exemplares de peixe-espada-preto 

Da observação da Figura 4.8 constata-se que as concentrações de Hg total nas gónadas 
dos exemplares machos diminuem linearmente com o aumento de peso dos orgãos reprodutores, 
sendo o coeficiente de correlação da respectiva regressão linear relativamente elevado (r=0.67). 
Pelo contrário, não existem quaisquer relações lineares estatisticamente significativas (p<0.05) 
entre a concentração de Hg total nas gónadas e o peso destes orgãos nos exemplares fêmeas e na 
totalidade dos exemplares. 

As relações funcionais entre o peso do fígado dos exemplares e as concentrações de 
Hg total (peso húmido) neste orgão (em separado para cada sexo), não revelaram a existência de 
qualquer relação linear estatisticamente significativa entre os referidos parâmetros (p<0.05). 

4.5.4 - Relações Funcionais: Idade / Concentração de Mercúrio Total 
no Músculo, Fígado e Gónadas dos Exemplares 

As relações funcionais entre a idade dos exemplares determinada através da aplicação da 
equação de von Bertalanffy (Tabela IV - Anexo II) e as concentrações de Hg total (peso húmido) 
no músculo, fígado e gónadas dos exemplares (em separado para cada sexo), encontram-se 
representadas nas Figura 4.9 a 4.11, apresentadas seguidamente; 
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Figura 4.9 - Relação entre a concentração de Hg total (peso húmido) no músculo 
e a idade dos exemplares de peixe-espada-preto 
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A análise da Figura 4.9 permite verificar que as concentrações de Hg total no músculo 
aumentam linearmente com a idade dos exemplares, ou seja, com o respectivo envelhecimento. 
Os coeficientes de correlação (r) das diversas regressões lineares são muito semelhantes 
(total: r=0.46; machos; r=0.46: fêmeas: r=0.51), enquanto que as análises de variância (ANOVA) 
e os respectivos testes F revelam que os níveis de significância das regressões lineares são 
muito elevados, sendo mais significativo na regressão linear da totalidade dos exemplares 
(p<0.001), comparativamente às regressões lineares das fêmeas (p<0.005) e dos machos (p<0.01). 
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Figura 4.10 - Relação entre a concentração de Hg total (peso húmido) no fígado 
e a idade dos exemplares de peixe-espada-preto 

Da visualização da Figura 4.10 constata-se que as concentrações de Hg total no fígado 
aumentam linearmente com a idade dos exemplares fêmeas (r=0.73: p<0.05) e com a idade do 
conjunto total dos exemplares (machos e fêmeas: r=0.71; p<0.001), ou seja. ocorre um incremento 
progressivo nos teores de Hg total no fígado com o envelhecimento dos exemplares desta espécie. 
Pelo contrário, não existe qualquer relação funcional estatisticamente significativa (p<0.05) 
entre o teor de Hg total no fígado e a idade dos exemplares machos de peixe-espada-preto. 
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Figura 4.11 - Relação entre a concentração de Hg total (peso húmido) nas gónadas 
e a idade dos exemplares de peixe-espada-preto 

A Figura 4.11 permite verificar que as concentrações de Hg total nas gónadas aumentam 
linearmente com a idade dos exemplares, ou seja, ocorre um aumento progressivo nos teores de 
Hg total nas gónadas dos exemplares de ambos os sexos com o envelhecimento dos indivíduos. 
No entanto, as regressões lineares apenas são estatisticamente significativas no caso dos machos 
(r=0.71; p<0.05) e na totalidade dos exemplares (machos e fêmeas: r=0.53: p<0.05). 
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4.5.5 - Relações Funcionais: Estado de Maturação / Concentração de Mercúrio 
Total no Músculo, Fígado e Gónadas dos Exemplares 

As relações funcionais entre o estado de maturação sexual dos indivíduos (Tabela I - 
- Anexo II) e as concentrações de Hg total (peso húmido) no músculo e nas gónadas dos 
exemplares (em separado para cada sexo), encontram-se representadas nas Figuras 4.12 e 4.13, 
apresentadas seguidamente: 
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Figura 4.12 - Relação entre a concentração de Hg total (peso húmido) no músculo 
e o estado de maturação dos exemplares de peixe-espada-preto 

Da análise da Figura 4.12 verifica-se que as concentrações de Hg total no músculo 
aumentam linearmente com o estado de maturação sexual das fêmeas (r=0.49; p<0.01) e da 
totalidade dos exemplares (r=0.36: p<0.005), ou seja, ocorre um incremento nos teores de Hg total 
no músculo com a maturação das gónadas dos referidos exemplares. Em oposição, não existe 
qualquer regressão linear estatisticamente significativa (p<0.05) entre as concentrações de Hg total 
no músculo dos exemplares machos e os respectivos estados de maturação. 
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Figura 4.13 - Relação entre a concentração de Hg total (peso húmido) nas gónadas 
e o estado de maturação dos exemplares de peixe-espada-preto 

Através da obsen/ação da Figura 4.13 constata-se que as concentrações de Hg total 
nas gónadas apenas aumentam linearmente com o estado de maturação do total dos exemplares 
(r=0.51; p<0.05), ou seja, apenas quando são tratados exemplares machos e fêmeas em conjunto, 
ocorre um aumento nos teores de Hg total nas gónadas com a maturação sexual exemplares. 
Pelo contrário, não existem quaisquer relações funcionais estatisticamente significativas (p<0.05) 
entre o estado de maturação sexual e os teores de Hg total nas gónadas dos machos e das fêmeas. 

As relações funcionais entre o estado de maturação sexual e as concentrações de Hg total 
(peso húmido) no fígado dos exemplares (separado para cada sexo), não revelaram a existência de 
qualquer relação linear estatisticamente significativa entre os referidos parâmetros (p<0.05). 
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4.5.6 - Relações Funcionais; índices de Condição / Concentração de Mercúrio Total 
no Músculo, Fígado e Gónadas dos Exemplares 

Os resultados obtidos na avaliação dos índices de condição fisiológica dos exemplares de 
peixe-espada-preto (Factor de Condição Geral - K; índice Hepatossomático adaptado - I.H.S.; 
índice Gonadossomático adaptado - I.G.S.), encontram-se compilados na Tabela V (Anexo II). 
As relações funcionais entre o factor de condição geral (K) e as concentrações de Hg total 
(peso húmido) no músculo, fígado e gónadas dos exemplares (em separado para cada sexo), 
encontram-se representadas nas Figuras 4.14 a 4.16, apresentadas seguidamente: 
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[Hg] = -0,817 K + 1,8615 
r = 0,46 {n=32: p<0,01) 

Figura 4.14 - Relação entre a concentração de Hg total (peso húmido) no músculo 
e o factor de condição geral (K) dos exemplares de peixe-espada-preto 

A observação da Figura 4.14 permite constatar uma diminuição linear do factor de 
condição fisiológica geral (K) com aumento das concentrações de Hg total no músculo dos machos 
(i^0.46; p<0.01) e do conjunto total dos exemplares (machos e fêmeas: ^0.36; p<0.005). 
Adicionalmente, não existe qualquer relação funcional estatisticamente significativa (p<0,05) 
entre o índice de condição (K) e as concentrações de Hg total no músculo das fêmeas. 
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Figura 4.15 - Relação entre a concentração de Hg total (peso húmido) no fígado 
e o factor de condição geral (K) dos exemplares de peixe-espada-preto 

Da visualização da Figura 4.15 constata-se a ocorrência de uma diminuição linear do factor 
de condição geral (K) com aumento dos teores de Hg total no fígado dos machos (r=0.84; p<0.005). 
Em oposição, não existe relação funcional estatisticamente significativa para as concentrações de 
Hg total no fígado das fêmeas, cujo teor aumenta independentemente do factor de condição (K), 
pelo que, analogamente, não existe também qualquer relação entre o factor de condição geral (K) 
e as concentrações de Hg total no fígado da totalidade dos exemplares (machos e fêmeas). 
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2.0 
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[Hg] = -0,9751 K+ 1,6394 
r = 0,73 (n=10: p<0,05) 
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Figura 4.16 - Relação entre a concentração de Hg total (peso húmido) nas gónadas 
e o factor de condição geral (K) dos exemplares de peixe-espada-preto 

Na análise da Figura 4.16, constata-se a ocorrência de uma nítida diminuição do factor 
de condição geral (K) com aumento das concentrações de Hg total nas gónadas dos machos 
(r=0.78; p<0.05). Pelo contrário, e tal como no caso imediatamente anterior, não existem quaisquer 
relações funcionais estatisticamente significativas (p<0.05) entre o factor de condição geral (K) 
e as concentrações de Hg total nas gónadas das fêmeas e do conjunto total dos exemplares, 
cujos teores de Hg total aumentam independentemente deste índice de condição fisiológica (K). 

As regressões lineares entre o índice hepatossomático adaptado (I.H.S.), o índice 
gonadossomático adaptado (I.G.S.) e as concentrações de Hg total (peso húmido) no músculo, 
fígado e gónadas dos exemplares (em separado para cada sexo), não revelaram a existência 
de qualquer relação estatisticamente significativa entre os referidos parâmetros (p<0.05). 
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5- DISCUSSÃO 

5.1 - Concentrações de Mercúrio Total das Amostras 

Um dos objectivos deste estudo consiste na comparação dos teores de Hg total registados 
no músculo, fígado e gónadas dos exemplares de peixe-espada-preto com os limites admissíveis 
de Hg total no pescado recomendados por diversos organismos e entidades internacionais e com os 
limites legais de contaminação por Hg total no pescado estabelecidos pela legislação comunitária, 
posteriormente transposta para a legislação nacional (Tabela 5.I). 

Os resultados do presente estudo foram comparados com a classificação do grau de 
contaminação do músculo pescado por Hg (categorias: inferior; <0.1 mg Hg/Kg - peso húmido; 
média: 0.1 - 0.3 mg Hg/Kg - peso húmido; superior: >0.3 mg Hg/Kg - peso húmido), proposta pelo 
Grupo de Monitorização Conjunta (JMG) das Comissões de Oslo e Paris (OSPARCOM) 
(□'Sullivan et a/., 1991; Mathieson & McLusky, 1995). Igualmente de acordo com as sugestões 
propostas por este organismo internacional (OSPARCOM), os resultados deste estudo foram 
comparados com os Objectivos de Qualidade Ambiental (EQO's) de Hg total no pescado para 
consumo humano adoptados pela Comunidade Europeia (músculo: <0.3 mg Hg/Kg - peso húmido; 
fígado: <1.0 mg Hg/Kg - peso húmido) (Gerlach, 1981; Journal Officiel des Communautés 
Européennes, 1982; Clark, 1986, 1992; Clark & Topping, 1989; 0'Sullivan et a/., 1991; Dixon & 
Jones, 1994; Mathieson & McLusky, 1995) (Tabela 5.I). 

Ainda no âmbito das recomendações propostas por organismos e entidades internacionais, 
os resultados do presente estudo foram comparados com o valor de referência sugerido pela 
Organização Mundial de Saúde (WHO) como limite legal de Hg total no pescado (0.5 mg Hg/Kg - 
- peso húmido) (Monteiro & Lopes, 1990; Horvat et a/., 1993b; Andersen & Depledge, 1997). 
valor correspondente ao Nível de Acção Genérico para as partes comestíveis do pescado 
(<0.5 mg Hg/Kg - peso húmido), adoptado pela Comunidade Europeia (Decisão da Comunidade 
93/351) (Collings et a/., 1996; Raldúa & Pedrocchi, 1996; Cronin et a/., 1998) e transposto para a 
legislação da grande maioria dos países comunitários (Schuhmacher et ai, 1994) (Tabela 5.I), 

No respeitante à legislação nacional, os resultados do presente estudo foram comparados 
com a Portaria N0 226/90 e com o Decreto-Lei N0 3/90, relativos à tolerância máxima admissível de 
Hg total nas partes comestíveis do pescado para consumo humano (<1.0 mg Hg/Kg - peso húmido) 
(Diário da República, 1990) (Tabela 5.I). 

Tabela 5.I - Comparação das concentrações de Hg total no músculo, fígado e gónadas dos exemplares 
de peixe-espada-preto com os limites legais recomendados por organismos e entidades 
internacionais e estabelecidos na legislação comunitária e nacional relativa à contaminação 
por Hg total no pescado 

Músculo Fígado Gónadas 
Limites Legais (peso húmido) N0 % N0 % N0 % 
OSPARCOM / <0,1 mg/Kg 0 0% 0 0% 1 5% 

CEE (EQO) 0,1 -0,3 mg/Kg 0 0% 0 0% 10 50% 
>0,3 mg/Kg 63 100% 20 100% 9 45% 

WHO / CEE <0,5 mg/Kg 2 3% 2 10% 15 75% 
>0,5 mg/kg 61 97% 18 90% 5 25% 

Portugal <1,0 mg/Kg 53 84% 6 30% 19 95% 
>1,0 mg/Kg 10 16% 14 70% 1 5% 

A comparação das concentrações de Hg total registadas nas análises dos tecidos e orgãos 
dos exemplares de peixe-espada-preto com os limites admissíveis de contaminação por Hg total 
no pescado, permite constatar a existência de diferenças assinaláveis e muito significativas no grau 
de contaminação por Hg total do músculo, fígado e gónadas dos exemplares desta espécie. 
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5.1.1 - Músculo 

Em termos da classificação do grau de contaminação do pescado sugerido para os países 
OSPARCOM e adoptado pela CEE como Objectivo de Qualidade Ambiental (EQO) do pescado 
para consumo humano (0.3 mg/Kg - peso húmido), a nível individual, a totalidade das amostras 
de músculo estão classificadas na categoria superior (>0.3 mg/Kg - peso húmido) (Tabela 5.1). 
Ainda em termos individuais, é possível verificar que 97% das amostras de músculo possuem 
níveis de Hg total que ultrapassam o padrão sanitário recomendado pela WHO (0.5 mg Hg/Kg - 
- peso húmido) e definido pela CEE como Nível de Acção Genérico para o pescado destinado ao 
consumo humano (0.5 mg Hg/Kg - peso húmido) (Tabela 5.I). 

Apenas 16% destas amostras de músculo tinham concentrações de Hg total superiores ao 
limite máximo admissível de contaminação do pescado por Hg total (1.0 mg/Kg - peso húmido), 
definido na legislação nacional específica (Portaria N0 226/90 e Decreto-Lei N0 3/90) (Tabela 5.1). 
Esta percentagem de amostras de músculo com teores de Hg total acima do limite legal (16%) 
é inferior ao resultado obtido nas análises realizadas em 1995 e 1996 pelo Departamento de 
Oceanografia e Pescas da Universidade dos Açores (e cujos dados não se encontram publicados), 
nas quais 32% das amostras de músculo de peixe-espada-preto registaram um teor de Hg total 
superior ao limite máximo admissível para o pescado (1.0 mg/Kg - peso húmido) (DN, 1996). 

De um modo geral, em numerosos estudos sobre os teores de Hg total do músculo de 
várias espécies de peixes marinhos, os limites de contaminação são raramente ultrapassados, 
e neste âmbito podem ser referidos a título demonstrativo os estudos realizados por vários autores, 
nomeadamente Dixon & Jones (1994), Schuhmacher et ai (1994) e Andersen & Depledge (1997). 
No entanto, o registo de concentrações de Hg total que em termos individuais ultrapassam 
muito frequentemente os limites legais é habitual no caso dos grandes predadores do oceano, 
podendo ser mencionados a título exemplificativo, alguns estudos realizados por Hall et a/. (1977), 
Gerlach (1981) e Monteiro & Lopes (1990) (Tabela 5.II). 

Tabela 5.II - Comparação das concentrações de Hg total no músculo dos exemplares de peixe-espada-preto 
com as concentrações de Hg total no músculo de várias espécies de peixes 

Espécie Local >0.3 mg/Kg >0.5 mg/Kg >1.0 mg/Kg Referência 
Várias espécies Inglaterra 2,1% - - Dixon & Jones (1994) 
Várias espécies Espanha 22% 10% 3% Schuhmacher ei al. (1994) 
Várias espécies Açores - 6.5% a 38% - Andersen & Depledge (1997) 

Cação 
Squalus acanthias 

Pacífico NE - 72% a 93% - Hall et al. (1977) 

Tubarão 
Galeorhinus sp. 

Austrália - 81% - Gerlach (1981) 

Espadarte 
Xlphias qladius 

Açores - 71% - Monteiro & Lopes (1990) 

Peixe-espada-preto 
Aphanopus carão 

Arquipélago 
da Madeira 

100% 97% 16% Vasconcelos (1999) 
* (este estudo) 

A concentração média de Hg total no músculo dos exemplares de peixe-espada-preto 
(0.80 mg Hg/Kg - peso húmido) (Tabela 4.Ill) é relativamente alta, sendo muito superior aos níveis 
de referência {"background leveis") de Hg total no músculo do pescado de águas despoluídas, 
os quais são geralmente inferiores a 0.2 mg Hg/Kg (Raldúa & Pedrocchi, 1996). 

Esta concentração média de Hg total no músculo é bastante superior ao nível de referência 
sugerido pela OSPARCOM e adoptado pela CEE como Objectivo de Qualidade Ambiental (EQO) 
no pescado para consumo humano (0.3 mg/Kg - peso húmido) e superior ao limite de contaminação 
por Hg total no pescado, proposto pela WHO e adoptado pela CEE como Nível de Acção Genérico 
(0.5 mg/Kg - peso húmido). No entanto, esta concentração média de Hg total no tecido muscular 
é ainda ligeiramente inferior ao limite de contaminação estabelecido na legislação nacional, 
particularmente na Portaria N0 226/90 e no Decreto-Lei N0 3/90, relativos ao nível máximo 
admissível de Hg total na parte edível do pescado (1.0 mg Hg/Kg - peso húmido). 
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Em termos de variabilidade das concentrações médias de Hg total, o músculo apresentou 
um coeficiente de variação reduzido (C.V. = 31.8%), e que reflecte uma certa estabilidade nos 
teores de Hg total (0.43 - 1.72 mg Hg/Kg - peso húmido) (Tabela 4.III). Esta reduzida variabilidade 
nos teores médios de Hg total no músculo dos exemplares desta espécie pode estar eventualmente 
relacionada com os tamanhos dos exemplares, e mais concretamente, com o intervalo de 
comprimentos relativamente limitado dos indivíduos analisados, devido à impossibilidade de 
captura de exemplares de reduzidas dimensões (a qual, tal como referido anteriormente, 
é característica desta pescaria) (Nunes, 1974; Fernandes, 1984; INIR, 1984a,b,c: Leite, 1988, 1989; 
Martins et ai, 1989a,b, 1990; Morales-Nin & Carvalho, 1996). 

Existem relativamente poucos estudos acerca do grau de contaminação por Hg total dos 
exemplares de peixe-espada-preto. No entanto, os resultados registados nas análises do músculo 
realizadas no presente estudo, quer em termos de valores médios (0.80 mg Hg/Kg - peso húmido), 
quer em termos de valores mínimos e máximos (0.43 - 1.72 mg/Kg - peso húmido) (Tabela 4.Ill), 
estão perfeitamente enquadrados e são comparáveis com os escassos dados disponíveis. 

Neste âmbito, o primeiro estudo conhecido, foi realizado em 1980 pelo Instituto Nacional de 
Investigação das Pescas (INIP), o qual revelou que as amostras de músculo dos exemplares desta 
espécie apresentaram teores de Hg total superiores aos detectados na maioria das espécies de 
peixes originárias de zonas oceânicas e não poluídas, mas ainda assim inferiores aos limites 
máximos recomendados (1.0 mg Hg/Kg - peso húmido) (DN, 1996). Do mesmo modo, segundo 
estudos realizados durante 1995 e 1996 pelo Departamento de Oceanografia e Pescas da 
Universidade dos Açores (e cujos dados não se encontram publicados), o teor médio de Hg total 
registado no músculo de 72 exemplares de peixe-espada-preto foi de 0.90 mg Hg/Kg - peso húmido 
(0.33 - 1.71 mg/Kg - peso húmido) (DN, 1996). 

Devido à grande variabilidade nas concentrações de Hg total de diferentes espécies de 
peixes, a comparação de resultados ao nível inter-específico é extremamente complexa e delicada 
(Denton & Burdon-Jones, 1986; Barak & Mason, 1990b: Grieb et ai, 1990; Talbot, 1990; Abel, 1991; 
Hornung, 1991; Francesconi & Lenanton, 1992; Dixon & Jones, 1994; Diaz et ai, 1994; Andersen & 
Depledge, 1997), pelo que apenas devem ser feitas comparações entre espécies relativamente 
semelhantes, quer em termos de habitat, quer em termos taxonómicos, e por vezes, mesmo as 
comparações inter-específicas numa base filogenética são bastante complexas. 

Por outro lado, visto que o Hg é um poluente cumulativo com o tempo, de um modo geral 
as concentrações de Hg total variam em função da idade dos peixes (Hildebrand et ai, 1980; 
McFarlane & Franzin, 1980; Clark & Topping, 1989; Monteiro & Lopes, 1990; Morales-Nin & 
Fortuno, 1990; Verta, 1990; Monteiro et ai, 1991; 0'Sullivan et ai, 1991; Francesconi & Lenanton, 
1992; Monteiro et al., 1996; Cronin et a/., 1998), pelo que apenas devem ser feitas comparações 
inter-específicas entre espécies com aproximadamente a mesma idade. 

Deste modo, e devido à escassez de estudos acerca dos teores de Hg total dos exemplares 
de peixe-espada-preto, os resultados obtidos no presente estudo apenas podem ser validamente 
comparados com os resultados registados noutras espécies de peixes de profundidade, e em 
particular, com os resultados disponíveis acerca do peixe-espada-branco {Lepidopus caudatas). 
Com efeito, o peixe-espada-branco é uma espécie com habitat relativamente semelhante 
(espécie mesopelágica, presente na plataforma e no declive da plataforma continental, até cerca de 
450 metros de profundidade - Andersen & Depledge, 1997), filogeneticamente muito aproximada 
(ambas as espécies pertencem à Família Trichiuridae), com uma longevidade bastante semelhante 
e com composição química idêntica (Martins et ai, 1987), factos que permitem a comparação 
dos resultados registados no presente estudo com os resultados obtidos nalguns estudos realizados 
com a referida espécie. 

No respeitante à comparação dos resultados obtidos neste estudo com os resultados 
registados noutras espécies de peixes de profundidade, num estudo muito recente, realizado no 
Atlântico Norte (Cronin et ai, 1998), a concentração média de Hg total nos peixes de profundidade 
{Coryphenoides rupestris, C. mediterrânea, C. armatus, Coelorhyncus labiatus, Hoplostethus 
atlanticus e Macrourus berglax) foi sempre inferior a 0.5 mg Hg/Kg, e apenas nalguns exemplares 
de metade das espécies foi superior a 0.5 mg Hg/Kg, mas sempre inferior a 1.0 mg Hg/Kg. 
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No entanto, convém referir que, de um modo geral, os níveis de Hg total nos tecidos dos 
peixes predadores de profundidade são normalmente elevados. A título meramente exemplificativo, 
podem ser mencionados alguns estudos realizados com tubarões de profundidade, nomeadamente 
no Mediterrâneo Oriental (Centrophorus granulosus e Galeus melastomus: 1300 - 1500 metros) 
(Hornung et ai, 1993, 1994) e na Austrália {Deania calcea, Prionace glauca e Centroscymnus sp.) 
(Davenport, 1995), nos quais foram detectados níveis muito elevados de Hg total nos exemplares, 
nalguns casos demasiado elevados para a utilização destas espécies na alimentação humana. 

Em termos de comparação com o peixe-espada-branco {Lepidopus caudatus), num estudo 
realizado nas águas costeiras da Irlanda (0'Sullivan et ai, 1991), os exemplares desta espécie 
apresentaram um teor médio de Hg total no músculo de 0.47 mg Hg/Kg (peso húmido), o qual é 
ligeiramente inferior ao teor médio de Hg total no músculo do peixe-espada-preto neste estudo 
(0.80 mg/Kg - peso húmido), e que foi atribuído ao tipo de fisiologia característico da espécie. 

Noutro estudo, efectuado no Arquipélago das Canárias (Diaz et ai, 1994), os exemplares 
de peixe-espada-branco {Lepidopus caudatus) registaram as maiores concentrações de Hg total 
de todas as espécies analisadas, com um teor médio de Hg total no músculo de 0.97 mg Hg/Kg - 
- peso húmido) (0.40 - 1.82 mg Hg/Kg - peso húmido). De referir ainda que, neste estudo, cerca de 
15% dos exemplares desta espécie possuíam concentrações de Hg total no músculo superiores a 
1.0 mg Hg/Kg (peso húmido). 

Finalmente, num estudo realizado nos Açores, os exemplares de peixe-espada-branco 
{Lepidopus caudatus) registaram um teor médio de Hg total no tecido muscular de 0,277 mg Hg/Kg 
(0.123 - 0.590 mg Hg/Kg - peso húmido), sendo uma das espécies com maior teor médio de 
Hg total do conjunto de espécies analisadas. De salientar que, neste estudo, 8.3% dos exemplares 
de peixe-espada-branco apresentaram teores de Hg total no músculo superiores a 0.5 mg Hg/Kg 
(Andersen & Depledge, 1997). 

Perante estes resultados, é possível constatar que estas espécies (peixe-espada-branco: 
Lepidopus caudatus e peixe-espada-preto: Aphanopus carbo) possuem concentrações de Hg total 
no músculo algo semelhantes e facilmente comparáveis, tanto em termos de valores médios, 
como em termos de valores extremos (mínimos e máximos). Este facto é provavelmente devido 
à relativa semelhança de habitat (espécies de profundidade), longevidade e tipo de vida 
(nomeadamente ao nível da posição na cadeia trófica e dos hábitos alimentares) e ainda devido à 
elevada proximidade filogenética (ambas as espécies pertencem à Família Trichiuridae) 

Outro factor que pode eventualmente contribuir para a proximidade nas concentrações de 
Hg total entre estas duas espécies é a relativa semelhança das respectivas taxas de crescimento. 
No entanto, provavelmente devido à sua distribuição batimétrica a profundidades relativamente 
superiores, o peixe-espada-preto possui uma taxa de crescimento ligeiramente menor que outras 
espécies da Família Trichiuridae, (nomeadamente o peixe-espada-branco; Lepidopus caudatus) 
(Morales-Nin & Carvalho, 1996). Este facto está em plena concordância com um padrão geral, 
nomeadamente o facto das espécies com distribuição batimétrica mais profunda apresentarem 
geralmente um crescimento mais lento (Morales-Nin & Carvalho, 1996), o qual pode contribuir para 
que as concentrações de Hg total registadas no músculo do peixe-espada-preto sejam ligeiramente 
superiores às concentrações obtidas por alguns autores no músculo do peixe-espada-branco. 

A comparação das concentrações médias de Hg total entre os sexos dos exemplares de 
peixe-espada-preto permite verificar que este parâmetro biológico aparentemente não influencia o 
teor de Hg total no músculo, pois ambos os sexos apresentaram concentrações médias de Hg total 
extremamente aproximadas (machos = 0.79 mg Hg/Kg; fêmeas = 0.81 mg Hg/Kg) (Tabela 4.IV). 
Esta ínfima variação dos teores médios de Hg total no músculo consoante o sexo dos indivíduos 
está provavelmente relacionada com o tamanho dos exemplares amostrados e analisados, pois a 
menor variabilidade nos machos (C.V. = 24.2%) (Tabela A.W) coincide com um intervalo de 
comprimentos e pesos totais menos abrangente (104 cm - 124 cm / 1540 g - 2402 g) (Tabela 4.I), 
comparativamente às fêmeas (C.V. = 38.2%) (Tabela 4.IV), com um intervalo de comprimentos 
e pesos totais ligeiramente mais alargado (103 cm - 138 cm /1410 g - 3290 g) (Tabela 4.I). 
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Alguns estudos apontam para a existência de variações no grau de bioacumulação de 
Hg total consoante o sexo dos indivíduos, facto que é frequentemente atribuído ao crescimento 
diferencial entre os sexos, ou seja, a diferenças nas taxas de crescimento entre ambos os sexos 
(Hall et al., 1977; Shultz & Ito, 1979; Monteiro & Lopes, 1990; Verta, 1990; Monteiro et al., 1991). 
No entanto, existem igualmente exemplos do contrário, ou seja, casos em que o sexo dos 
indivíduos aparentemente não afecta as concentrações de Hg total no músculo dos exemplares 
(Pellegrini & Barghigiani, 1989; Marthinsen & Staveland, 1990). 

O peixe-espada-preto exibe um ligeiro crescimento diferencial entre os sexos, pois as 
fêmeas possuem uma maior taxa de crescimento, ou seja, um crescimento ligeiramente mais 
rápido que os machos (Morales-Nin & Carvalho, 1996). Por este motivo, e devido ao maior período 
disponível para a bioacumulação, seria de esperar que nesta espécie os machos possuíssem 
concentrações de Hg total no músculo ligeiramente superiores às fêmeas. 

De facto, de um modo geral, em diversas espécies que exibem crescimento diferencial 
entre os sexos, quando as fêmeas possuem maior taxa de crescimento, são os machos que 
apresentam maiores teores de Hg total no músculo (Hall et al., 1977; Monteiro & Lopes, 1990). 
No entanto, e apesar dos valores serem muitíssimo aproximados, no presente estudo registou-se 
precisamente o contrário, ou seja, as fêmeas apresentaram uma concentração média de Hg total 
no músculo muito ligeiramente superior aos machos (fêmeas: 0.81 mg Hg/Kg - peso húmido; 
machos: 0.79 mg Hg/Kg - peso húmido) (Tabela 4.IV). 

Neste caso particular, e apesar da diferença ínfima, a ligeira diferença nas concentrações 
de Hg total entre os sexos dos exemplares de peixe-espada-preto pode ser devida a diferenças 
ecológicas e fisiológicas entre os sexos, que provocam uma acumulação de Hg total ligeiramente 
mais rápida no músculo das fêmeas desta espécie (Monteiro et al., 1991). Efectivamente, alguns 
autores referem que as ligeiras diferenças nos teores de Hg total entre os sexos ocorrem na idade a 
partir da qual os peixes tornam-se reprodutivamente activos, pelo que os maiores teores de Hg total 
no músculo das fêmeas podem ser devidas ao esforço reprodutivo (Nicoletto & Hendricks, 1988). 

Adicionalmente, estes níveis de Hg total no músculo das fêmeas podem ser devidos ao 
aumento da ingestão de alimento para enfrentar as carências fisiológicas associadas à reprodução 
(Monteiro et al., 1991), pelo que podem existir ligeiras variações sazonais nos níveis de Hg total 
entre os sexos, associadas aos períodos de desova (Marthinsen & Staveland, 1990). Com efeito, 
nalgumas espécies, o aumento das taxas de acumulação de Hg total no músculo coincide com uma 
aceleração das taxas de crescimento, associada a alterações na dieta (MacCrimmon et al., 1983). 
Por outro lado, a existência de diferenças assinaláveis nas taxas de crescimento entre indivíduos 
do mesmo sexo pode complicar a análise do processo de bioacumulação do Hg entre os sexos, 
pois as elevadas taxas de crescimento provocam uma ligeira diluição das concentrações de 
Hg total por crescimento e aumento de massa dos tecidos (Verta, 1990; Monteiro & Lopes, 1990; 
Dixon et al., 1994; Andersen & Depledge, 1997). 

5.1.2 - Fígado 

Em termos individuais, é possível verificar que apenas 10% das amostras de fígado dos 
exemplares de peixe-espada-preto registaram concentrações de Hg total inferiores ao valor 
recomendado pela WHO como limite de contaminação por Hg total no pescado e adoptado pela 
CEE como Nível Genérico de Acção para o pescado comestível (0.5 mg Hg/Kg - peso húmido) 
(Tabela 5.I). 

Por outro lado, devido às elevadas concentrações de Hg total no fígado dos exemplares de 
peixe-espada-preto, 70% das amostras deste orgão ultrapassam o nível de referência para as 
vísceras do pescado sugerido pela OSPARCOM (1.0 mg Hg/Kg - peso húmido), o qual coincide 
com o limite legal de contaminação por Hg total no pescado definido na legislação nacional 
(1.0 mg Hg/Kg - peso húmido) (Tabela 5.I). 
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Em termos médios, o fígado foi o orgão que apresentou maior concentração de Hg total 
(5.26 mg/Kg - peso húmido) (Tabela 4.Ill), a qual é extremamente elevada e muito superior a 
qualquer valor de referência ou limite legal de contaminação por Hg total no pescado, 
nomeadamente o nível máximo de contaminação do pescado proposto pela WHO (0.5 mg Hg/Kg - 
- peso húmido) e adoptado pela CEE como Nível de Acção Genérico nas partes edíveis do pescado 
(0.5 mg Hg/Kg - peso húmido), o padrão sanitário sugerido pela OSPARCOM como nível de 
referência para as vísceras do pescado (1.0 mg/Kg - peso húmido) e o limite de contaminação por 
Hg total no pescado estabelecido na legislação nacional (1.0 mg/Kg - peso húmido). 

No respeitante à variabilidade dos teores médios de Hg total, os fígados apresentaram 
igualmente um coeficiente de variação muito elevado (C.V. = 199.7%) (Tabela 4.Ill), facto que pode 
estar relacionado com a existência de exemplares com pesos do fígado muito distintos, que podem 
reflectir-se na acumulação de Hg total nestes orgãos e provocar eventuais fenómenos de diluição 
das concentrações do poluente por aumento de peso do fígado. No entanto, convém referir que a 
variação intra-específica das concentrações de Hg total no fígado pode ser extremamente elevada, 
pelo que, nalguns casos, o fígado é o orgão com maior variabilidade nas concentrações médias de 
Hg total, podendo inclusivé atingir um factor de variação da ordem de 10x, mesmo em peixes da 
mesma proveniência e com o mesmo grau de exposição ao Hg (Hornung, 1991). 

Estas elevadas concentrações de Hg total no fígado dos exemplares de peixe-espada-preto 
são aparentemente frequentes nesta espécie, pois também no estudo realizado pelo INIP em 1980, 
as análises das amostras de fígado de peixe-espada-preto revelaram a existência de teores de 
Hg total muitíssimo elevados (DN, 1996). Por outro lado, este teor médio de Hg total no fígado dos 
exemplares de peixe-espada-preto (5.26 mg Hg/Kg - peso húmido) é relativamente semelhante 
(ainda que ligeiramente superior) aos resultados obtidos em 1995 e 1996 no Departamento 
de Oceanografia e Pescas da Universidade dos Açores, com um teor médio de 4.52 mg Hg/Kg 
(peso húmido) no fígado de 63 exemplares desta espécie (DN, 1996). 

As elevadas concentrações de Hg total no fígado devem estar provavelmente associadas 
à sua grande importância nos processos metabólicos dos organismos, fenómeno ainda agravado 
pelo facto do fígado constituir um orgão extremamente significativo nos processos toxicológicos 
(McFarlane & Franzin, 1980). Com efeito, de um modo geral, os estudos acerca da bioacumulação 
de Hg em numerosas espécies de peixes revelam que os maiores teores de Hg total ocorrem no 
fígado dos exemplares (Gutiérrez & Establier, 1979; Shultz & Ito, 1979; Buggiani & Vannucchi, 
1980; Ribeyre & Boudou, 1980; Denton & Burdon-Jones, 1986; Hernández-Hernández et ai, 1990; 
Hornung, 1991; Francesconi & Lenanton, 1992; Ghazaly ctai, 1992). 

No presente caso, o facto da amostragem dos exemplares ter decorrido durante o Inverno 
(durante o mês de Janeiro), pode ter igualmente contribuído para as elevadas concentrações de 
Hg total no fígado dos exemplares de peixe-espada-preto. De facto, durante o Inverno, época em 
que o teor lipídico é mais reduzido, a composição de gordura do fígado afecta a respectiva 
concentração dos contaminantes (ICES, 1991). Deste modo, o Hg geralmente exerce impactes 
mais negativos durante o Inverno, devido à maior mobilização das reservas lipídicas contaminadas 
por este poluente (Wren et ai, 1995). 

Por outro lado, e apesar de não estar ainda completamente comprovado, o sexo aparenta 
influenciar a acumulação de Hg nos diferentes orgãos e tecidos dos peixes de algumas espécies 
(Sadiq, 1992; Oliveira Ribeiro et ai, 1996). No presente estudo, a comparação das concentrações 
médias de Hg total entre os sexos dos exemplares de peixe-espada-preto permite verificar que este 
parâmetro aparentemente influencia fortemente o nível de Hg total no fígado, pois os sexos 
apresentam teores médios de Hg total muito distintos (machos = 3.10 mg Hg/Kg - peso húmido; 
fêmeas = 7.43 mg Hg/Kg - peso húmido) (Tabela 4.l\/). 

Esta variação dos teores médios de Hg total no fígado consoante o sexo dos indivíduos 
está provavelmente relacionada com o tamanho dos exemplares amostrados e analisados, pois a 
menor variabilidade dos machos (C.V. = 85.5%) (Tabela 4.l\/) coincide com um intervalo de 
comprimentos e pesos totais menos abrangente (104 cm - 124 cm / 1540 g - 2402 g) (Tabela 4.I), 
comparativamente às fêmeas (C.V. = 197.8%) (Tabela 4.IV), com um intervalo de comprimentos 
e pesos totais ligeiramente mais alargado (103 cm -138 cm /1410 g - 3290 g) (Tabela 4.I). 
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Simultaneamente, o facto da amostragem dos exemplares de peixe-espada-preto ter 
decorrido durante o mês de Janeiro, ou seja, em plena época de Inverno e imediatamente após o 
período de desova desta espécie (compreendido entre os meses de Outubro e Dezembro, com o 
pico de desova durante o mês de Novembro) (Nunes, 1974; Carvalho, 1985; Martins et al., 1987, 
1989a,b, 1990, 1992; Morales-Nin & Carvalho, 1996), pode ter igualmente contribuído para as 
diferenças nítidas registadas entre os sexos nos respectivos teores de Hg total no fígado. 

Com efeito, e particularmente no caso das fêmeas, as exigências fisiológicas do processo 
de reprodução podem provocar uma aceleração do metabolismo e um incremento das requisições 
das substâncias energéticas acumuladas preferencialmente no fígado, nomeadamente os lípidos, 
com o consequente aumento das concentrações relativas de Hg total neste orgão. Deste modo, 
no presente caso, o facto dos exemplares terem sido capturados imediatamente após o período de 
desova, pode ter implicado uma diminuição da condição fisiológica das fêmeas e a mobilização das 
reservas lipídicas acumuladas no fígado, com o consequente aumento das concentrações relativas 
de Hg total neste orgão. De facto, alguns estudos referem a ocorrência de variações sazonais nas 
concentrações de Hg total nos tecidos de algumas espécies de peixes, as quais são praticamente 
coincidentes com os períodos de desova (Marthinsen & Staveland, 1990). 

Finalmente, convém referir que o facto dos teores de Hg total no fígado dos exemplares 
de peixe-espada-preto serem muito elevados é ainda agravado pela sua grande variabilidade 
(0.31 - 47.3 mg Hg/Kg - peso húmido, ou seja, um C.V. = 199.7%) (Tabela 4.Ill), pois num conjunto 
de exemplares com teores médios de Hg total no fígado já muito elevados, podem existir indivíduos 
com níveis de Hg total no fígado muitíssimo superiores à média. No entanto, este fenómeno 
é frequente e pode ser considerado normal, pois em muitas populações, a concentração média 
de poluente é afectada pela existência de indivíduos significativamente mais velhos e maiores 
(Abel, 1991), os quais podem possuir uma maior capacidade de regulação do armazenamento e 
eliminação do Hg (Cronin et al., 1998). 

5.1.3 - Gónadas 

A nível individual, no respeitante à classificação do grau de contaminação do pescado 
sugerida pela OSPARCOM, é possível constatar que apenas 5% das amostras de gónadas estão 
na categoria inferior (<0.1 mg/Kg - peso húmido), enquanto que 50% estão classificadas na 
categoria média (0.1 mg/Kg a 0.3 mg/Kg - peso húmido) e as restantes 45% na categoria superior 
(>0.3 mg/Kg - peso húmido) (Tabela 5.I). No entanto, é necessário mencionar que o nível 
de referência sugerido pela OSPARCOM para as vísceras do pescado é de 1.0 mg Hg/Kg 
(peso húmido), pelo que esta comparação apenas é aceitável visto que as gónadas femininas 
(ovas) são frequentemente utilizadas na alimentação humana, podendo deste modo o seu grau de 
contaminação ser comparado com os níveis de referência adoptados para o músculo do pescado. 

Ainda em termos individuais, é possível verificar que 75% das amostras de gónadas 
possuem concentrações de Hg total inferiores ao limite de contaminação por Hg total no pescado 
recomendado pela WHO (0.5 mg Hg/Kg) e adoptado pela CEE como Nível de Acção Genérico 
nas partes comestíveis do pescado destinado ao consumo humano (0.5 mg Hg/Kg) (Tabela 5.I). 
Do mesmo modo, devido aos reduzidos teores de Hg total registados na maioria das amostras, 
95% das gónadas apresentaram concentrações de Hg total inferiores ao limite máximo de 
contaminação do pescado por Hg total aplicado na legislação nacional (1.0 mg Hg/Kg) (Tabela 5.1). 

Em termos médios, as gónadas foram os orgãos que apresentaram menor concentração 
de Hg total (0.38 mg/Kg - peso húmido) (Tabela 4.Ill), a qual é ligeiramente superior ao nível de 
referência da OSPARCOM, adoptado pela CEE como Objectivo de Qualidade Ambiental (EQO) 
para o Hg total no pescado para consumo humano (0.3 mg/Kg - peso húmido), mas encontra-se 
abaixo do limite de contaminação por Hg total no pescado proposto pela WHO (0.5 mg Hg/Kg - 
- peso húmido) e adoptado pela CEE como Nível de Acção Genérico para o pescado comestível 
(0.5 mg/Kg - peso húmido). Adicionalmente, esta concentração média de Hg total nas gónadas 
(0.38 mg Hg/Kg - peso húmido) (Tabela 4.Ill), é ainda inferior ao padrão sanitário sugerido pela 
OSPARCOM como nível de referência para as vísceras do pescado (1.0 mg/Kg - peso húmido), 
valor coincidente com o limite máximo de contaminação do pescado por Hg total estabelecido na 
legislação nacional (1.0 mg Hg/Kg - peso húmido). 
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Em termos de variabilidade dos teores médios de Hg total, as gónadas apresentaram um 
coeficiente de variação bastante elevado (C.V. = 73.3%) (Tabela 4.Ill), facto que pode estar 
eventualmente relacionado com a existência de exemplares com estados de maturação muito 
distintos, ou seja, com estados de desenvolvimento das gónadas muito variáveis, e que podem 
reflectir-se na duração da exposição e acumulação de Hg total nestes orgãos reprodutores. 
Por outro lado, com o desenvolvimento e maturação das gónadas, pode ocorrer uma diluição das 
concentrações de Hg total devido ao crescimento e aumento de peso destes orgãos reprodutores. 

O facto das gónadas dos exemplares de peixe-espada-preto possuírem teores de Hg total 
relativamente reduzidos, está de acordo com a grande maioria da bibliografia da especialidade. 
De facto, de um modo geral, as gónadas dos peixes apresentam normalmente níveis de Hg total 
bastante reduzidos, existindo diversos estudos de várias espécies de peixes em que as gónadas 
constituem mesmo os orgãos com menor grau de acumulação de Hg total (Shultz & Ito, 1979; 
Hernández-Hernández et al., 1990; Hornung, 1991). 

Por outro lado, o reduzido teor médio de Hg total nas gónadas de peixe-espada-preto 
(0.38 mg Hg/Kg - peso húmido) (Tabela 4.Ill), além de característico da maioria dos peixes, 
é aparentemente frequente nesta espécie, pois nas análises efectuadas em 1995 e 1996 no 
Departamento de Oceanografia e Pescas da Universidade dos Açores, as gónadas femininas (ovas) 
de peixe-espada-preto revelaram igualmente teores de Hg total bastante reduzidos (DN, 1996). 

Os níveis reduzidos de Hg total nas gónadas dos peixes, e nesta espécie em particular, 
devem estar eventualmente associadas à curta duração da exposição destes orgãos ao Hg. 
Com efeito, visto que o Hg é um poluente cumulativo ao longo do tempo, e tendo em conta que os 
orgãos reprodutores possuem um desenvolvimento periódico e sazonal correspondente aos 
períodos de maturação, devido ao reduzido período de exposição ao poluente, as gónadas devem 
possuir um mecanismo diferente de acumulação de Hg total. Adicionalmente, durante as fases de 
desenvolvimento e maturação, ocorre um aumento muito significativo do peso das gónadas, o qual 
pode ainda provocar uma diluição das concentrações de Hg total nestes orgãos reprodutores. 

A comparação das concentrações médias de Hg total entre os sexos dos exemplares 
de peixe-espada-preto permite verificar que este parâmetro biológico aparentemente influencia o 
nível de Hg total nas gónadas, pois os sexos apresentam teores médios de Hg total ligeiramente 
distintos (machos = 0.34 mg Hg/Kg - peso húmido; fêmeas = 0.42 mg Hg/Kg - peso húmido) 
(Tabela 4.IV). 

Nalguns casos, os níveis de Hg total nas fêmeas podem ser reduzidos pela transferência 
de Hg para as gónadas maturas (ovas) e embriões em desenvolvimento (Monteiro et aí., 1991). 
No entanto, no presente caso, devido às baixas concentrações de Hg total nas gónadas e ainda 
devido à reduzida variabilidade entre as gónadas femininas e masculinas dos exemplares de 
peixe-espada-preto, é pouco provável que este processo contribua muito significativamente para as 
ligeiras diferenças nas concentrações de Hg total registadas entre as gónadas de ambos os sexos. 

Deste modo, no presente caso é mais credível que a ligeira variação dos teores médios de 
Hg total nas gónadas consoante o sexo dos indivíduos esteja relacionada com o tamanho dos 
exemplares amostrados e analisados, pois a menor variabilidade nos machos (C.V. = 60.1%) 
(Tabela 4.l\/) coincide com um intervalo de comprimentos e pesos totais menos abrangente 
(104 cm - 124 cm / 1540 g - 2402 g) (Tabela 4.I), comparativamente às fêmeas (C.V. = 82.0%) 
(Tabela 4.IV), cujo intervalo de comprimentos e pesos totais é ligeiramente mais alargado 
(103 cm -138 cm /1410 g - 3290 g) (Tabela 4.1). 

Simultaneamente, esta variação dos teores médios de Hg total nas gónadas consoante o 
sexo dos indivíduos, pode igualmente estar associada às diferenças de variabilidade no peso e 
estado de maturação das gónadas entre os sexos. De facto, as gónadas masculinas possuem um 
peso médio mais constante (C.V. = 44.1%) e estados de desenvolvimento menos abrangentes 
(estados de maturação 2 a 7) (Tabela 4.I), comparativamente às fêmeas, que apresentam um 
peso médio das gónadas bastante mais variável (C.V. = 114.0%) e estados de desenvolvimento 
ligeiramente mais abrangentes (e avançados) (estados de maturação 1B a 8) (Tabela 4.I). 
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5.2 - Distribuição Corporal de Mercúrio Total nos Exemplares 

No presente estudo, em termos individuais, é possível verificar que 80% dos exemplares 
apresentaram as maiores concentrações de Hg total no fígado, enquanto que apenas 20% dos 
exemplares apresentaram as maiores concentrações de Hg total no tecido muscular (Figura 4.1). 
As gónadas apresentaram quase sempre as menores concentrações de Hg total, as quais foram 
invariavelmente inferiores aos teores de Hg total no músculo, e apenas no caso excepcional de um 
único indivíduo foram superiores aos teores de Hg total no fígado (Figura 4.1). 

Do mesmo modo, mas em termos médios, as análises do músculo, fígado e gónadas dos 
exemplares de peixe-espada-preto revelaram que as concentrações médias de Hg total foram 
muito variáveis consoante os tecidos e orgãos analisados. Com efeito, a distribuição corporal das 
concentrações médias de Hg total nos tecidos e orgãos apresentou a seguinte ordem decrescente 
de importância relativa; fígado » músculo > gónadas (Figura 4.3). 

Esta distribuição diferencial dos níveis de Hg total no tecido muscular, fígado e gónadas 
dos exemplares de peixe-espada-preto é frequente nos peixes, pois apesar da elevada variação 
inter-específica, os estudos revelam invariavelmente que os níveis de Hg total estão distribuídos 
desigualmente entre os vários tecidos e orgãos dos peixes (MacCrimmon et a/., 1983; Abel, 1991). 
Com efeito, este tipo de distribuição corporal diferencial das concentrações médias de Hg total 
(fígado » músculo > gónadas) está de acordo com a generalidade da bibliografia da especialidade, 
segundo a qual, em numerosas espécies de peixes, as maiores concentrações médias de Hg total 
são normalmente registadas no fígado, seguidas do tecido muscular e das gónadas dos exemplares 
(Shultz & Ito, 1979; Buggiani & Vannucchi, 1980; Ribeyre & Boudou, 1980; Gerlach, 1981; 
Denton & Burdon-Jones, 1986; Hernández-Hernández et ai, 1990; Hornung, 1991; Francesconi & 
Lenanton, 1992; Ghazaly et ai, 1992). 

De facto, o tecido muscular e as gónadas dos exemplares geralmente não possuem tão 
grande capacidade de acumulação de Hg como outros tecidos e orgãos, nomeadamente o fígado. 
Este facto é frequentemente atribuído à elevada taxa metabólica do fígado e à sua elevada 
importância nos processos toxicológicos, constituindo um orgão fundamental na desintoxicação de 
substâncias associadas ao "stress", pelo que as concentrações de Hg no fígado representam um 
efeito de desintoxicação por sequestro deste metal neste orgão (McFarlane & Franzin, 1980). 
Adicionalmente, o facto do fígado ser um orgão de acumulação preferencial do Hg está 
muito provavelmente relacionado com uma combinação de diversos factores, tais como a 
distribuição de proteínas específicas, o transporte de Hg numa base diferencial para orgãos 
particulares e a peculiaridade do transporte de Hg através de determinadas barreiras celulares 
(Palmisano et ai, 1995). 

Por outro lado, os diferentes orgãos corporais dos peixes acumulam formas distintas de Hg, 
e aparentemente, o fígado tende a acumular preferencialmente o Hg inorgânico, enquanto que 
o tecido muscular tende a acumular preferencialmente o MeHg (Bloom, 1992; Sadiq, 1992). 
Segundo vários autores, o facto do fígado possuir maiores concentrações de Hg total e menores 
percentagens de Hg orgânico do que o tecido muscular, sugere que este orgão realiza um processo 
lento de desmetilação do Hg (mineralização do MeHg) e possui mecanismos de desintoxicação e 
eliminação deste poluente (Bloom, 1992; Francesconi & Lenanton, 1992; Joiris et ai, 1995, 1997; 
Cronin et ai, 1998). 

No presente estudo não foi analisada a especiação dos compostos de Hg nos diferentes 
tecidos e orgãos dos indivíduos, nomeadamente ao nível das concentrações de MeHg no músculo, 
fígado e gónadas dos exemplares de peixe-espada-preto. No entanto, as elevadas concentrações 
médias de Hg total (5.26 mg Hg/Kg - peso húmido) (Tabela 4.Ill) permitem supor a existência 
de um processo de desmetilação do Hg orgânico no fígado dos exemplares desta espécie. 
Contudo, convém referir que o eventual esclarecimento desta especulação apenas é possível 
através da quantificação das concentrações e das percentagens relativas de Hg orgânico 
(nomeadamente MeHg), principalmente ao nível do fígado e do tecido muscular dos exemplares 
de peixe-espada-preto. 
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5.3 - Relações Funcionais: Parâmetros Biológicos / Concentrações de Mercúrio Total 

A variabilidade inter e intra-específica nas concentrações de Hg total dos tecidos e orgãos 
dos peixes resultam do próprio processo de bioacumulação do Hg e da interacção com diversos 
parâmetros bióticos, tais como o sexo, a longevidade, a idade, o tamanho, a taxa de crescimento, 
a posição trófica e os hábitos alimentares das espécies (Andersen & Depledge, 1997). No entanto, 
as relações funcionais entre diversos parâmetros bióticos (nomeadamente o comprimento, o peso, 
a idade e o sexo dos exemplares) e as concentrações de Hg nos peixes são ainda relativamente 
pouco compreendidas (Monteiro & Lopes, 1990). 

No presente caso, existe um nítido crescimento diferencial entre os sexos e aparentemente 
existem ligeiras diferenças no grau de bioacumulação de Hg total nos diferentes tecidos e orgãos 
consoante o sexo dos exemplares de peixe-espada-preto. Por estes motivos, e tal como sugerido 
por alguns autores (Monteiro et al., 1991; Renzoni et ai, 1991), o estabelecimento de relações 
funcionais entre os principais parâmetros biológicos dos exemplares e as concentrações de Hg total 
no músculo, fígado e gónadas desta espécie foi efectuado em separado para os sexos. 

Os resultados obtidos no estabelecimento destas relações funcionais permitem constatar 
a existência de algumas correlações lineares distintas (e com diferentes níveis de significância) 
entre os diversos parâmetros biológicos e as concentrações de Hg total, quer consoante o sexo 
dos exemplares, quer consoante o tipo de tecido ou orgão analisado (músculo, fígado e gónadas). 
Contudo, convém mencionar que nalguns casos, não existem quaisquer relações estatisticamente 
significativas entre os parâmetros biológicos e as concentrações de Hg total, facto provavelmente 
devido ao tamanho relativamente limitado da amostra (particularmente no caso da separação 
sexual dos indivíduos) e à impossibilidade de obtenção de exemplares de reduzidas dimensões. 

Com efeito, segundo diversos autores, nalguns estudos não foram detectadas correlações 
funcionais e noutros estudos as correlações funcionais não são muito claras e evidentes, 
quer devido ao tamanho insuficiente da amostragem, quer devido à fraca representatividade de 
determinadas classes de comprimento (nomeadamente nos tamanhos extremos dos exemplares) 
e/ou de classes etárias (Hildebrand et ai, 1980; Dixon & Jones, 1994; Mathieson & McLusky, 1995; 
Joiris et ai, 1997; Ali et ai, in press). 

5.3.1 - Relações Funcionais: Comprimento Total / Concentração de Mercúrio Total 
no Músculo, Fígado e Gónadas dos Exemplares 

A regressão linear; comprimento total/[Hg]múscuio (Figura 4.4) apresenta uma correlação 
positiva e altamente significativa (r=0.43: p<0.001), facto que revela que as concentrações de 
Hg total no músculo aumentam linearmente com o crescimento em comprimento dos exemplares. 
Com efeito, de um modo geral, o comprimento dos peixes é um dos principais factores bióticos 
que controlam o grau de contaminação dos tecidos dos peixes (Cossa et ai, 1992), sendo mesmo 
considerado, nalguns casos, o factor biótico mais importante na acumulação de Hg total nos peixes 
(Barak & Mason, 1990a: Hornung, 1991). 

De facto, a generalidade da bibliografia refere a existência de relações funcionais positivas 
e significativas entre estes parâmetros, que reflectem um aumento linear das concentrações de 
Hg total no músculo em função do comprimento total dos exemplares, ou seja, que indicam que os 
peixes maiores tendem a possuir maiores níveis de Hg total no músculo (Barak & Mason, 1990a,b; 
Grieb et ai, 1990; Monteiro & Lopes, 1990; Al-Hashimi & Al-Zorba, 1991; Barghigiani et ai, 1991; 
Capelli et ai, 1991; Hornung, 1991; Hornung & Kress, 1991; Leah et ai, 1991a,b; CSullivan et ai, 
1991; Monteiro et ai, 1991, 1996; Cossa et ai, 1992; Francesconi & Lenanton, 1992; Leah et ai, 
1992; Hornung et ai, 1993; Tracey, 1993; Yan et ai, 1994; Davenport, 1995; Joiris et ai, 1995; 
Mathieson & McLusky, 1995; Andersen & Depledge, 1997; Cronin et ai, 1998). 

Devido à variabilidade inter-específica na bioacumulação do Hg nos peixes e devido à 
variabilidade inter-específica nas relações entre os parâmetros bióticos e os teores de Hg total, 
a comparação de correlações a nível inter-específico é complexa, pelo que, no presente estudo, 
as comparações de resultados são apenas efectuadas com espécies relativamente semelhantes, 
tanto em termos do tipo de habitat (espécies de profundidade), como em termos taxonómicos 
(espécies filogeneticamente muito aproximadas, nomeadamente o peixe-espada-branco). 

64 



DISCUSSÃO 

As concentrações de Hg total no músculo aumentaram com o comprimento dos peixes de 
diversas espécies de profundidade do Atlântico Norte (1000-3000 metros: Coryphenoides rupestris, 
Coryphenoides mediterrânea, Coelorhyncus labiatus, Hoplostethus atlanticus e Macro urus berglax), 
tendo sido registadas correlações significativas nas regressões lineares comprirnento/IHglmúscuio. 
Em espécies de profundidade do Arquipélago dos Açores (100-1000 metros) foram igualmente 
detectadas correlações positivas e significativas entre o comprimento e os teores de Hg total 
no músculo de várias espécies: Pontinus kuhlii (Monteiro et ai, 1991), Helicolenus dactylopterus 
(Monteiro et ai, 1991; Andersen & Depledge, 1997), Capros aper (Monteiro et ai, 1996) e Pagellus 
bogaraveo (Andersen & Depledge, 1997). 

Em termos comparativos, convém referir que os exemplares de peixe-espada-branco 
(Lepidopus caudatus) do Arquipélago dos Açores registaram igualmente uma correlação positiva e 
significativa entre o comprimento e os teores de Hg total no músculo (Andersen & Depledge, 1997). 
De salientar que, os parâmetros desta regressão linear ([Hg] = O.OOSCt - 0.816; r=0.48: p<0.05) 
são bastante próximos dos obtidos neste estudo para os exemplares de peixe-espada-preto 
([Hg] = 0.014Ct - 0.800; r=0.43; p<0.001) (Figura 4.4), facto que reforça as semelhanças no 
processo de bioacumulação de Hg total entre estas espécies, as quais são certamente 
indissociáveis das suas fortes semelhanças ecológicas (habitat de profundidade) e biológicas 
(longevidade, posição na cadeia trófica e hábitos alimentares). 

A regressão linear comprimento total/[Hg]ngado (Figura 4.5) apresenta igualmente uma 
correlação positiva e significativa (r=0.48; p<0.05), facto que revela que as concentrações de 
Hg total no fígado aumentam sensivelmente com o crescimento em comprimento dos exemplares. 
Este tipo de relação funcional está de acordo com a informação disponível na bibliografia, 
pois alguns estudos registaram correlações positivas e significativas entre o comprimento total 
e os teores de Hg total no fígado de diversas espécies (Barak & Mason, 1990a: Hornung, 1991; 
Hornung eia/., 1993). 

Comparativamente à acumulação de Hg total no músculo em função do comprimento 
(Figura 4.4), é possível verificar que a relação entre o comprimento e o teor de Hg total no fígado 
(Figura 4.5) possui um declive muito mais acentuado, facto que revela que o processo de 
bioacumulação do Hg durante o crescimento é muito mais rápido no fígado do que no músculo. 
Deste modo, é novamente possível concluir que, tal como na generalidade das espécies de peixes, 
o fígado constitui um orgão de acumulação preferencial de Hg total no peixe-espada-preto. 

Por outro lado, os declives das rectas de regressão linear podem constituir um indicador 
do nível de Hg ambientalmente disponível (Dixon & Jones, 1994), pelo que o acentuado declive 
desta regressão linear pode eventualmente reflectir uma elevada disponibilidade ambiental 
de Hg na coluna de água. Este facto pode estar relacionado com a distribuição batimétrica do 
peixe-espada-preto (profundidade de ocorrência entre os 800 e os 1300 metros de profundidade) 
(INIP, 1980, 1982, 1984a,b,c; Carvalho, 1985; Drummond, 1985; Leite, 1988, 1989; Martins et ai, 
1990; Morales-Nin & Carvalho, 1996), em massas de água com níveis de MeHg potencialmente 
elevados, que contribuem para uma forte bioacumulação de Hg total nos peixes de profundidade 
(Renzoni et ai, 1991; Monteiro et ai, 1996; Bargagli et ai, 1998; Cronin et ai, 1998). 

Tal como nos casos anteriores, a regressão linear comprimento total/[Hg]gónadas (Figura 4.6) 
apresenta também uma correlação positiva e significativa (r=0.56; p<0.05), facto que revela que os 
teores de Hg total nas gónadas aumentam linearmente com o crescimento em comprimento. 
No entanto, apenas existe uma relação linear positiva e significativa entre as concentrações de 
Hg total nas gónadas dos machos e o comprimento total dos exemplares (r=0.72: p<0.05), 
inclusivé com um maior coeficiente de correlação do que a regressão da totalidade dos exemplares 
(r=0.56; p<0.05), facto que aparenta indicar que o aumento das concentrações de Hg total 
com o crescimento em comprimento dos exemplares é mais assinalável nas gónadas masculinas. 
O facto de não existir qualquer relação estatisticamente significativa entre o teor de Hg total 
nas gónadas das fêmeas e o respectivo comprimento total, pode estar eventualmente associado ao 
rápido desenvolvimento e aumento de peso destes orgãos reprodutores durante a maturação, 
o qual implica um curto período de exposição ao Hg. 
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5.3.2 - Relações Funcionais: Peso Total / Concentração de Mercúrio Total 
no Músculo, Fígado e Gónadas dos Exemplares 

As concentrações de Hg total nos diversos tecidos e orgãos dos exemplares de 
peixe-espada-preto revelam a existência de relações muito distintas entre o peso total dos peixes 
e os teores de Hg total no músculo, fígado e gónadas dos exemplares desta espécie. De facto, 
apenas existe uma relação funcional positiva e significativa entre o peso total e as concentrações 
de Hg total no músculo (r=0.26: p<0.05) (Figura 4.7), facto que aparentemente indica que apenas 
no tecido muscular do peixe-espada-preto é que os teores de Hg total aumentam linearmente 
com o peso dos indivíduos. 

Este tipo de relação funcional está em concordância com a generalidade da bibliografia, 
pois normalmente as regressões lineares entre o peso dos peixes e as concentrações de Hg total 
no músculo apresentam correlações positivas e significativas, ou seja, revelam que os níveis 
de Hg total aumentam em função do aumento de peso dos exemplares (Harakeh et ai, 1985; 
Casadei & Rodrigues, 1986; Perez et ai, 1986; Clark & Topping, 1989; Monteiro & Lopes, 1990; 
Morales-Nin & Fortuno, 1990; Verta, 1990; Capelli et a!., 1991; Hornung, 1991; Hornung & Kress, 
1991; Monteiro et ai, 1991; De Arams et ai, 1993; Yan et ai, 1994; Cronin et ai, 1998). 

O coeficiente de correlação linear é relativamente reduzido (r=0.26; p<0.05) (Figura 4.7) 
facto que revela que o peso dos peixes não constitui um indicador muito correcto do conteúdo 
potencial de Hg total no tecido muscular dos exemplares de peixe-espada-preto. Este problema 
pode ser devido ao facto do peso dos exemplares, ao contrário do comprimento, ser um parâmetro 
biótico mais sujeito a variações (nomeadamente de carácter sazonal), associadas às flutuações no 
índice de condição fisiológica dos indivíduos, que ocorrem principalmente durante os períodos de 
maior escassez de alimento e durante as fases de maturação e reprodução dos indivíduos. 

No respeitante á comparação de resultados com outras espécies com habitat semelhante, 
num estudo realizado no Atlântico Norte, todas as espécies de profundidade (1000-3000 metros: 
Coryphenoides mediterrânea, Coryphenoides rupestris, Coelorhyncus labiatus, Hoplostethus 
atlanticus e Macrourus berglax) revelaram um aumento nítido e significativo das concentrações de 
Hg total no músculo em função do incremento de peso total dos exemplares (Cronin et ai, 1998). 
Noutro estudo, realizado no Arquipélago dos Açores por Monteiro et ai (1991), os peixes de 
profundidade (Pontinus kuhlii: 100-450 metros e Helicolenus dactylopterus: 250-600 metros) 
apresentaram igualmente correlações funcionais positivas e altamente significativas entre o peso 
total dos exemplares e as respectivas concentrações de Hg total no músculo. 

No respeitante às diferenças na bioacumulação de Hg total no músculo consoante o sexo, 
o facto do peixe-espada-preto possuir um crescimento diferencial entre os sexos, e apenas ter sido 
obtida uma relação funcional significativa entre o peso total e as concentrações de Hg total no 
músculo das fêmeas (r=0.37; p<0.05) (Figura 4.7), permite especular acerca de uma hipotética 
existência de diferenças sexuais na bioacumulação de Hg total no tecido muscular em função do 
peso dos exemplares desta espécie. Com efeito, esta acumulação diferencial de Hg total consoante 
o sexo tem sido detectada em diversas espécies de peixes (Hall et ai, 1977; Shultz & Ito, 1979; 
Monteiro & Lopes, 1990), tendo inclusivé sido registada num peixe de profundidade do Arquipélago 
dos Açores, nomeadamente na espécie Pontinus kuhlii (Monteiro et ai, 1991). 

5.3.3 - Relações Funcionais: Peso dos Órgãos / Concentração de Mercúrio Total 
no Fígado e Gónadas dos Exemplares 

Neste caso, apenas existe uma relação funcional entre o peso das gónadas dos machos 
de peixe-espada-preto e a respectiva concentração de Hg total (r=0.67: p<0.05) (Figura 4.8), 
a qual revela que o aumento de peso das gónadas provoca uma diminuição linear nos respectivos 
teores de Hg total e sugere a existência de um eventual processo de diluição das concentrações 
de Hg total com o crescimento e maturação dos orgãos reprodutores masculinos desta espécie. 
Com efeito, as relações funcionais com declive negativo são pouco frequentes e podem resultar de 
fenómenos de diluição por crescimento (Dixon & Jones, 1994), embora possam ser igualmente 
devidas à escassa representatividade de tamanhos e/ou idades na amostragem dos exemplares 
(Dixon & Jones, 1994; Mathieson & McLusky, 1995). 
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5.3.4 - Relações Funcionais: Idade / Concentração de Mercúrio Total 
no Músculo, Fígado e Gónadas dos Exemplares 

Apesar das idades médias, obtidas através da aplicação das equações de crescimento, 
constituírem apenas uma mera aproximação (Francesconi & Lenanton, 1992), a informação acerca 
da idade e crescimento das espécies é fundamental, devido à influência da taxa de crescimento 
e da longevidade na bioacumulação de Hg total nos peixes (Andersen & Depledge, 1997). 

No presente estudo, as relações funcionais obtidas entre a idade média e as concentrações 
de Hg total no músculo, fígado e gónadas do peixe-espada-preto (Figuras 4.9, 4.10 e 4.11), 
permitem afirmar que, aparentemente, a idade é o parâmetro biótico que condiciona mais 
fortemente os teores de Hg total nos tecidos e orgãos desta espécie. No entanto, visto que a idade 
e o tamanho dos exemplares não são parâmetros independentes, é difícil determinar a importância 
relativa do período de exposição (idade/longevidade) e do aumento de massa dos tecidos e orgãos 
(crescimento/tamanho) na bioacumulação de Hg total nos peixes (Hildebrand et al., 1980). 

A relação funcional entre a idade e os teores de Hg total no músculo (Figura 4.9) 
apresenta uma correlação positiva e altamente significativa entre os parâmetros (r=0.46; p<0.001), 
facto que revela um aumento linear das concentrações de Hg total com o envelhecimento e reflecte 
uma acumulação gradual e progressiva de Hg total no músculo dos peixes ao longo do tempo. 
Com efeito, a bioacumulação do Hg é um processo cumulativo com o tempo (Monteiro et al., 1991), 
que geralmente resulta em concentrações de Hg total crescentes com a idade dos exemplares 
(Hildebrand et al., 1980; Clark, 1986, 1992; Clark & Topping, 1989; Marthinsen & Staveland, 1990; 
Morales-Nin & Fortuno, 1990; CSullivan et al., 1991; Monteiro et al., 1991, 1996; Francesconi & 
Lenanton, 1992; Yan et al., 1994; Cronin et al., 1998), pelo que a maioria dos estudos registam 
correlações altamente significativas entre estes parâmetros (Grieb et al., 1990; Monteiro & Lopes, 
1990; Verta, 1990; Al-Hashimi & Al-Zorba, 1991; Monteiro et al., 1991; Cronin et al., 1998). 

No respeitante à comparação de resultados com outras espécies com habitat semelhante, 
num estudo com várias espécies de profundidade (1000-3000 metros: Coryphenoides mediterrânea, 
Coryphenoides rupestris, Coelorhyncus labiatus, Hoplostethus atlanticus e Macrourus berglax) 
do Atlântico Norte foram também obtidas relações funcionais muito significativas entre a idade e as 
concentrações de Hg total no músculo da totalidade das espécies analisadas (Cronin et al., 1998). 
No Arquipélago dos Açores, foram igualmente obtidas relações funcionais positivas e significativas, 
que reflectem um nítido aumento linear dos teores de Hg total com a idade dos peixes de algumas 
espécies de profundidade {Helicolenus dactylopterus e Pontinus kuhlii) (Monteiro et al., 1991). 

Neste estudo foram obtidas relações funcionais idade/[Hg]moscuio ligeiramente distintas 
entre os machos e fêmeas de peixe-espada-preto (machos: [Hg] = 0.097Í + 0.353; r=0.46; p<0.01 / 
fêmeas; [Hg] = 0.051 i + 0.463; r=0.51; p<0.005) (Figura 4.9), que revelam que aparentemente 
os machos acumulam o Hg total mais rapidamente que as fêmeas, o que sugere a existência de 
um processo distinto de bioacumulação de Hg total consoante o sexo. Este fenómeno pode estar 
relacionado com o crescimento diferencial entre os sexos do peixe-espada-preto, com as fêmeas a 
crescerem mais rapidamente e a atingirem tamanhos significativamente maiores que os machos 
(INIR, 1982, 1984a,b.c; Martins et ai, 1987; Morales-Nin & Caivalho, 1996). 

Por este motivo, em exemplares com a mesma idade, ou seja, com o mesmo período de 
exposição ao Hg, as fêmeas tendem a possuir menores concentrações de Hg total no músculo, 
devido a possuírem maior taxa de crescimento e maiores dimensões, facto que pode provocar uma 
ligeira diminuição dos níveis de Hg total por crescimento e aumento de massa do tecido muscular. 
De facto, nalguns estudos foram registadas diferenças significativas nas relações entre a idade e os 
teores de Hg total no músculo consoante o sexo, as quais podem reflectir diferenças nas taxas de 
crescimento entre os sexos (Monteiro & Lopes, 1990; Monteiro et ai, 1991). 

As relações funcionais a idade e as concentrações de Hg total no fígado e nas gónadas do 
peixe-espada-preto (Figuras 4.10 e 4.11), revelam igualmente que o envelhecimento dos peixes 
provoca um aumento significativo das concentrações de Hg total nos orgãos desta espécie. 
Este facto resulta dum processo de bioacumulação de Hg total nos orgãos em função do tempo, 
pelo que, as concentrações de Hg total aumentam com a idade dos peixes, tanto no músculo, 
como nos restantes tecidos e orgãos, nomeadamente no fígado (McFarlane & Franzin, 1980). 
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5.3.5 - Relações Funcionais: Estado de Maturação / Concentração de Mercúrio Total 
no Músculo e Gónadas dos Exemplares 

As relações funcionais entre o estado de maturação dos exemplares de peixe-espada-preto 
e as respectivas concentrações de Hg total no músculo e nas gónadas (Figuras 4.12 e 4.13) 
revelam que as concentrações de Hg total no tecido muscular e nestes orgãos reprodutores 
aumentam ligeiramente em função do estado de maturação sexual dos peixes desta espécie. 
De facto, em ambos os casos foram obtidas relações lineares significativas entre os parâmetros: 
estado de maturação/[Hg]múscuio (r=0.36; p<0.005) (Figura 4.12) e estado de maturação/[Hg]gónadas 
(r=0.51; p<0.05) (Figura 4.13), que reflectem um ligeiro aumento dos níveis de Hg total no músculo 
e nas gónadas associado ao desenvolvimento reprodutor e à maturação sexual das gónadas dos 
exemplares de peixe-espada-preto. 

5.3.6 - Relações Funcionais: índices de Condição / Concentração de Mercúrio Total 
no Músculo, Fígado e Gónadas dos Exemplares 

As relações funcionais entre o factor de condição geral (K) e as concentrações de Hg total 
no músculo, fígado e gónadas dos exemplares de peixe-espada-preto (Figuras 4.14, 4.15 e 4.16), 
apresentam um acentuado declive negativo, que revela que o grau de contaminação por Hg total 
nos peixes pode provocar uma diminuição do respectivo índice de condição fisiológica geral (K). 

De facto, a relação funcional: factor de condição geral/[Hg]múscuio é altamente significativa 
(r=0.36; p<0.005) (Figura 4.14), ou seja, existe uma relação linear inversa entre os parâmetros, 
facto que aparentemente indica que um aumento das concentrações de Hg total no músculo 
pode provocar uma diminuição deste índice de condição fisiológica (factor de condição geral - K). 
Na realidade, existem evidências que o Hg pode diminuir a condição fisiológica dos peixes, 
provocando uma diminuição significativa dos seus índices de condição (Monteiro et a/., 1991), 
ou seja, induzindo a ocorrência de uma correlação inversa entre o índice de condição e os níveis de 
Hg total nos peixes (Suns & Hitchin, 1990). 

Por outro lado, na relação: factor de condição geral/[Hg]tigado (Figura 4.15) e na relação: 
factor de condição geral/[Hg]gónadas (Figura 4.16), apenas os machos apresentam uma relação 
funcional significativa e inversa entre o factor de condição geral (K) e as concentrações de Hg total 
no fígado e nas gónadas dos exemplares (r=0.84; p<0.005 e r=0.78, p<0.05, respectivamente). 
Este fenómeno revela uma aparente contradição, pois os machos possuem geralmente menores 
concentrações médias de Hg total no fígado e gónadas, mas curiosamente os seus índices de 
condição fisiológica (factor de condição geral - K) são mais significativamente afectados pela 
contaminação por Hg total nestes orgãos. 

5.3.7 - Importância do Conhecimento das Relações Funcionais entre os Parâmetros 
Biológicos e as Concentrações de Mercúrio Total nos Peixes 

Nesta fase do estudo, convém realçar a enorme utilidade do conhecimento das relações 
funcionais entre os diversos parâmetros bióticos e as concentrações de Hg total nos exemplares. 
De facto, enquanto que a simples previsão dos níveis de Hg total através das médias é muito 
falível e arriscada (devido à elevada variabilidade intra-específica), o estabelecimento de relações 
funcionais permite prever o intervalo de tamanhos dos peixes com concentrações de Hg total acima 
dos limites legais de contaminação do pescado. Por este motivo, alguns autores sugerem que^a 
caracterização das concentrações de Hg total dos peixes deve ser efectuada mediante a utilização 
das equações de distribuição que descrevem os níveis de Hg em função do tamanho, o que, 
ao contrário dos simples teores médios de Hg total, permite a comparação de dados normalizados 
(Monteiro et a/., 1991). 

Deste modo, convém referir que o aumento de fiabilidade das previsões das concentrações 
de Hg total através das relações funcionais, a confirmação de algumas relações funcionais entre os 
parâmetros bióticos e os níveis de Hg total e a clarificação acerca da eventual existência de 
diferenças nítidas na bioacumulação de Hg total entre os sexos, apenas é possível com a 
continuação dos estudos, e particularmente através da realização de análises regulares de 
amostras de músculo, fígado e gónadas dos exemplares de peixe-espada-preto. 
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5.4 - Principais Factores Responsáveis pela Elevada Bioacumulação 
de Mercúrio Total nos Exemplares de Peixe-Espada-Preto 

Os elevados teores de Hg total registados nalguns exemplares de peixe-espada-preto não 
têm origem em fenómenos de poluição de origem antropogénica na Região Autónoma da Madeira, 
pois não existe indústria pesada e extremamente poluente e não são conhecidas descargas 
significativas de Hg provenientes de fontes industriais nesta região. 

Contudo, é necessário salvaguardar a hipótese de alguns exemplares individualmente, 
ou mesmo algumas populações desta espécie, terem estado presentes em áreas com maiores 
níveis naturais de Hg ou com maiores inputs antropogénicos de Hg a partir de fontes industriais. 
Com efeito, o facto dos exemplares capturados nos bancos de pesca do Arquipélago da Madeira 
serem geralmente maiores que os exemplares capturados nos pesqueiros do Continente, 
onde existe uma muito maior ocorrência de exemplares de reduzidas dimensões (40 cm - 60 cm), 
juntamente com o facto de normalmente não serem encontrados indivíduos em avançado estado 
de maturação (fase de desova) nas águas continentais portuguesas (Martins et ai, 1989a,b, 1990; 
Morales-Nin & Carvalho, 1996), permite admitir a hipótese do peixe-espada-preto tratar-se de uma 
espécie altamente migratória e com zona de desova situada na zona do Arquipélago da Madeira 
(Leite, 1988, 1989; Martins et ai, 1989a,b; Morales-Nin & Carvalho, 1996). 

Perante este hipotético comportamento migratório dos exemplares de peixe-espada-preto, 
é possível admitir que, durante uma parte significativa do seu ciclo de vida, alguns exemplares a 
nível individual, ou mesmo algumas populações desta espécie, tenham habitado em águas com 
maiores concentrações de Hg, quer devido a processos naturais, quer devido a fenómenos de 
poluição com origem antropogénica. Com efeito, nalguns estudos, foram detectadas concentrações 
de Hg total muito elevadas em diversos exemplares e uma extrema variabilidade intra-específica 
(inter-individual), facto que foi atribuído à sua permanência junto a "hot-spots" locais com níveis 
ambientais de Hg muito elevados (Andersen & Depledge, 1997). 

5.4.1 - Habitat 

Diversos avanços recentes no conhecimento da distribuição e especiação do Hg nas águas 
oceânicas revelam um aumento progressivo nas concentrações de MeHg (e logo, de Hg total) 
nas águas pouco oxigenadas situadas abaixo da termoclina, o qual implica um elevado potencial 
para a bioacumulação de Hg, tanto nos ambientes pelágicos, como nos ambientes profundos 
(Mason & Fitzgerald, 1990; Monteiro et ai, 1996). 

Este fenómeno pode ser parcialmente explicado pela diminuição da fotodegradação do Hg 
orgânico (nomeadamente o MeHg) com o aumento da profundidade, o que conduz à existência de 
concentrações elevadas de MeHg nos ambientes de profundidade (Renzoni et ai, 1991). De facto, 
devido à impossibilidade de ocorrência de fotodegradação do MeHg nas águas profundas 
(processo muito importante no ciclo global deste metal e que provavelmente constitui a principal via 
de eliminação de Hg no oceano), a disponibilidade de MeHg é superior nos ambientes profundos 
(Renzoni et ai, 1991; Monteiro et ai, 1996; Bargagli et ai, 1998). 

Perante estas condições ambientais, as concentrações de Hg total nos organismos 
aumentam geralmente com a profundidade, e alguns estudos revelam um aumento significativo dos 
níveis de Hg no pescado com o aumento progressivo da profundidade dos bancos de pesca 
(Renzoni et ai, 1991; Fabris et ai, 1992; Hornung et ai, 1993, 1994; Hossain, 1994; 
Monteiro et ai, 1996). Nestes casos, as elevadas concentrações de Hg total registadas nos 
predadores de profundidade devem ser determinadas pelos níveis de Hg na água e no alimento, 
bem como pela bioacumulação de Hg nos organismos mesopelágicos de baixo nível tráfico 
(Monteiro et ai, 1996; Cronin et ai, 1998). 

Deste modo, o facto do peixe-espada-preto ser uma espécie batipelágica, que nas águas do 
Arquipélago da Madeira apresenta uma distribuição batimétrica compreendida entre os 600 
e 1500 metros de profundidade (Drummond, 1985) e uma camada preferencial de ocorrência 
situada entre os 800 e 1300 metros de profundidade (INIP, 1980, 1982, 1984a,b,c: Carvalho, 1985; 
Drummond, 1985; Leite, 1988, 1989; Martins et ai, 1990; Morales-Nin & Carvalho, 1996), 
deve contribuir para os elevados níveis de Hg total registados nalguns exemplares desta espécie. 
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5.4.2 - Longevidade 

Visto que o Hg é um poluente cumulativo ao longo do tempo, a longevidade, ou seja, 
a idade atingida por um determinado organismo é fundamental na bioacumulação deste poluente. 
Este fenómeno foi plenamente confirmado neste estudo, particularmente através das relações 
funcionais significativas estabelecidas entre a idade média e as concentrações de Hg total no 
músculo, fígado e gónadas dos exemplares de peixe-espada-preto. 

Com efeito, o peixe-espada-preto possui uma taxa de crescimento relativamente rápida e 
a sua longevidade média é de cerca de 8 anos (Morales-Nin & Carvalho, 1996), a qual permite a 
bioacumulação de níveis significativos de Hg total ao longo do período de vida desta espécie, 
principalmente nos peixes mais velhos e com uma longevidade superior à média da população. 

5.4.3 - Posição na Cadeia Trófica 

Existe uma relação nítida entre as concentrações de Hg total e o nível trófico dos peixes 
(Denton & Burdon-Jones, 1986; Monteiro et a/., 1991; Francesconi & Lenanton, 1992), pois 
praticamente todos os estudos revelam a ocorrência de bioamplificação do Hg no oceano, com um 
aumento progressivo e significativo dos níveis de Hg total dos organismos ao longo das cadeias 
alimentares, culminando nos grandes predadores que ocupam o topo das cadeias íróficas marinhas 
(Sadiq, 1992; Bargagli et ai, 1998). 

Deste modo, de uma forma geral, as concentrações de Hg total no pescado capturado em 
águas oceânicas, são superiores nos peixes de grandes dimensões e com elevada longevidade, 
ou seja, nas espécies predadoras situadas no topo da cadeia trófica (Casadei & Rodrigues, 1986; 
Perez et ai, 1986; Ackefors et ai, 1989; Sikorski et ai, 1990; 0'Sullivan et ai, 1991; Sadiq, 1992; 
Hornung et ai, 1993; Davenport, 1995; Cronin et ai, 1998), cujos exemplares tendem a possuir 
elevadas concentrações de Hg total, inclusivamente superiores aos níveis legalmente aceitáveis 
(>1.0 mg Hg/Kg - peso húmido) (Casadei & Rodrigues, 1986; Cronin et ai, 1998). 

Por estes motivos, devido ao facto do peixe-espada-preto ocupar um elevado nível trófico 
(numa posição terminal ou sub-terminal da cadeia alimentar batipelágica), é perfeitamente natural 
que os exemplares desta espécie possuam uma forte tendência natural para a bioacumulação de 
elevadas concentrações de Hg total. Com efeito, os peixes da plataforma e da vertente da 
plataforma continental tendem a ser grandes predadores e a alimentar-se no topo das cadeias 
tróficas, pelo que o potencial de bioacumulação de Hg é superior nestas espécies de profundidade 
(Cronin et ai, 1998) e as elevadas concentrações de Hg total podem ser interpretadas como uma 
consequência da bioamplificação ao longo da cadeia alimentar (Monteiro et ai, 1991). 

5.4.4 - Hábitos Alimentares 

De um modo geral, a influência dos hábitos alimentares na bioacumulação de Hg é superior 
à influência das concentrações de Hg na coluna de água e nos sedimentos (Kureishy et ai, 1979; 
Andersen & Depledge, 1997). Por outro lado, os peixes predadores (carnívoros) tendem a possuir 
maiores concentrações de Hg total que os peixes planctívoros, herbívoros, detritívoros e omnívoros 
(Talbot, 1990; Francesconi & Lenanton, 1992; Porvari, 1995; Wren et ai, 1995). 

Assim sendo, os hábitos alimentares do peixe-espada-preto, nomeadamente o facto de 
tratar-se de uma espécie predadora carnívora (situada numa posição terminal ou sub-terminal da 
cadeia trófica), com uma dieta baseada em cefalópodes, peixes e crustáceos de profundidade 
(Nunes, 1974; Howe et ai, 1980; INIP, 1980. 1982, 1984b,c; Carvalho. 1985; Drummond, 1985; 
Parin, 1986; Leite, 1988, 1989), devem igualmente contribuir para as elevadas concentrações de 
Hg total registadas nalguns exemplares desta espécie. 

Por outro lado, o peixe-espada-preto realiza migrações verticais diárias na coluna de água 
(Parin, 1986), provavelmente associadas às suas actividades predadoras em busca de alimento. 
Caso durante estas migrações verticais os indivíduos atinjam batimetrias ainda mais profundas e 
capturem presas de grande profundidade, este fenómeno pode reflectir-se nos níveis de Hg total 
desta espécie, pois a migração dos peixes para águas profundas e a alteração de dietas pode 
aumentar a taxa de bioacumulação de Hg total (MacCrimmon et ai, 1983; Cronin et ai, 1998). 
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6 - CONCLUSÃO 

Os resultados obtidos no presente estudo apontam indiscutivelmente para a ocorrência de 
concentrações médias de Hg total nos exemplares de peixe-espada-preto com a seguinte ordem 
decrescente nos tecidos e orgãos dos indivíduos: [Hg] fígado » [Hg] músculo > [Hg] gónadas. 

Contudo, neste contexto é fundamental distinguir entre duas situações completamente 
distintas, pois os teores de Hg total no fígado são incomparavelmente superiores aos teores de 
Hg total no músculo e nas gónadas. Com efeito, enquanto que as concentrações médias de Hg total 
no fígado excedem muito largamente o limite máximo de contaminação por Hg total no pescado 
aplicado na legislação nacional (1.0 mg Hg/Kg - peso húmido), as concentrações médias de 
Hg total do músculo e nas gónadas são sensivelmente inferiores ao referido limite legal de 
contaminação, e no caso particular das gónadas, os níveis médios de Hg total são ainda 
significativamente inferiores ao padrão recomendado pela Organização Mundial de Saúde como 
valor de referência para o limite de contaminação por Hg total no pescado para consumo humano 
(0.5 mg Hg/Kg - peso húmido). 

Perante estes factos, e devido à elevada toxicidade e perigosidade da ingestão humana de 
pescado contaminado por Hg, é obviamente necessário considerar separadamente as implicações 
e consequências do consumo dos diferentes tecidos e orgãos de peixe-espada-preto em termos de 
potenciais riscos para a Saúde Pública. 

Deste modo, no caso do músculo e das gónadas (que constituem os principais tecidos 
e orgãos comestíveis do peixe-espada-preto, visto que as respectivas concentrações médias de 
Hg total são inferiores ao limite máximo admissível de contaminação do pescado (1° mg Hg/Kg - 
- peso húmido), a sua inclusão na alimentação humana não se afigura grave ou inconveniente, 
embora seja aconselhável uma certa moderação, nomeadamente através da diminuição e limitação 
das refeições diárias consecutivas, e duma ligeira restrição da sua ingestão por grávidas, crianças e 
adolescentes, ou mesmo por adultos afectados ou em convalescença de doenças. 

Por outro lado, no caso particular do fígado (que aparentemente apenas é consumido 
esporadicamente nas comunidades piscatórias locais), visto que as respectivas concentrações de 
Hg total ultrapassam largamente o nível máximo admissível de contaminação por Hg total no 
pescado para consumo humano (1.0 mg Hg/Kg - peso húmido), por forma a evitar potenciais riscos 
para a saúde humana provocados pela elevada persistência e toxicidade deste elemento, 
é altamente desaconselhável a sua inclusão na alimentação humana, e novamente em especial 
por grávidas, crianças, adolescentes, ou adultos afectados ou em convalescença de doenças. 
Neste âmbito, convém realçar que devido ao efeito neuro-tóxico do Hg, os consumos extremos de 
pescado contaminado são particularmente graves durante a gravidez, e principalmente durante o 
início da gravidez, quando o desenvolvimento cerebral do feto pode ser mais gravemente afectado. 

Tal como na generalidade das espécies, as relações funcionais estabelecidas por regressão 
linear entre os diversos parâmetros biológicos e as concentrações de Hg total no músculo, fígado 
e gónadas dos exemplares de peixe-espada-preto revelam que o nível de contaminação 
por Hg total aumenta linearmente com a idade e tamanho (peso e comprimento) dos indivíduos. 
Por outro lado, as concentrações de Hg total nos tecidos e orgãos do peixe-espada-preto 
aparentam diminuir sensivelmente o factor de condição de alguns exemplares, facto que revela 
que a bioacumulação de níveis elevados de Hg total no músculo, fígado e gónadas pode afectar 
consideravelmente a condição fisiológica dos peixes desta espécie. 

Finalmente, convém referir que a elevada bioacumulação de Hg total nos tecidos e 
orgãos dos exemplares de peixe-espada-preto é aparentemente um fenómeno perfeitamente 
natural e bastante frequente nalgumas espécies de peixes predadores de profundidade. Com efeito, 
as elevadas concentrações de Hg total registadas nos exemplares de peixe-espada-preto 
são provavelmente devidas ao seu habitat batipelágico, à sua longevidade média, à sua elevada 
posição na cadeia alimentar e aos seus hábitos alimentares de predador carnívoro, factores que 
intensificam a influência do fenómeno de bioamplificação do Hg nas cadeias tróficas marinhas. 
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7 - CONSIDERAÇÕES FINAIS E PERSPECTIVAS FUTURAS DE ESTUDO 

A generalidade dos resultados obtidos no presente estudo, e em particular as elevadas 
concentrações de Hg total registadas nalguns exemplares de peixe-espada-preto, implicam uma 
necessidade imperiosa de continuação dos estudos acerca da contaminação desta espécie pelo Hg. 
Com efeito, visto que nalguns exemplares desta espécie foram registados níveis de Hg total que 
excedem largamente os limites máximos legalmente admissíveis para a contaminação do pescado, 
sugere-se a continuação dos estudos, eventualmente através da implementação de um programa 
intensivo de monitorização do grau de contaminação do peixe-espada-preto por Hg, que contemple 
análises periódicas e intensivas das concentrações de Hg total nos tecidos e orgãos desta espécie. 

Adicionalmente, este aprofundamento dos estudos, através da continuação e intensificação 
das análises dos níveis de Hg total nos exemplares de peixe-espada-preto, permitiria uma eventual 
confirmação e clarificação das relações funcionais existentes entre os diversos parâmetros bióticos 
e as concentrações de Hg total nos tecidos e orgãos dos peixes, aumentando significativamente o 
rigôr e a precisão das previsões do grau de contaminação em função da idade e/ou tamanho 
(peso e comprimento) dos exemplares desta espécie, cuja informação é muito mais segura e fiável 
que a previsão através da utilização de simples concentrações médias de Hg total. 

Por outro lado, devido à elevada persistência, toxicidade e perigosidade dos compostos 
organomercuriais, que implicam fortes riscos para a saúde humana através da ingestão de pescado 
altamente contaminado por Hg orgânico (principalmente sob a forma de MeHg), a análise dos níveis 
de Hg total nos peixes não é completamente adequada e satisfatória, pois apenas fornece uma 
visão parcial dos potenciais impactes deste poluente na Saúde Pública. Deste modo, e tal como na 
generalidade dos trabalhos mais recentes nesta área, a continuação dos estudos acerca do grau de 
contaminação desta espécie deve englobar a problemática da especiação dos compostos de Hg, 
e mais concretamente, deve incluir a análise das concentrações e distribuições corporais de MeHg 
nos diversos tecidos e orgãos dos exemplares de peixe-espada-preto. 

Finalmente, os resultados do presente trabalho sugerem a necessidade da realização de um 
estudo epidemiológico acerca do grau de exposição ao Hg através do consumo de pescado por 
parte da população da Região Autónoma da Madeira (com particular incidência nas comunidades 
piscatórias locais com grande consumo de pescado, e nomeadamente de peixe-espada-preto). 
Este estudo poderia eventualmente complementar a informação disponibilizada pelo programa 
de monitorização do grau de contaminação do peixe-espada-preto pelo Hg (Hg total e MeHg) 
através do estabelecimento de eventuais relações; grau de exposição/efeitos na saúde humana, 
cujos resultados permitiriam efectuar uma avaliação mais correcta e aprofundada das implicações 
e dos potenciais riscos provocados pela ingestão de pescado contaminado por Hg ao nível da 
Saúde Pública. 
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ANEXO I 

Tabela I - Escala Macroscópica de Maturação Sexual do Peixe-Espada-Preto (Aphanopus carbo Lowe, 1839) 
(Fonte: Direcção de Serviços de Estudos e Investigação das Pescas - D.S.E.I.P. / R.A.M.) 

ESTADOS DE 
MATURAÇÃO 

GÓNADAS FEMININAS GÓNADAS MASCULINAS 

ESTADO 1-A 
(Imaturo) 

pequenas; finas; roliças; translúcido- 
-transparentes; rosadas; sem oócitos 
visíveis externamente; membrana não 
individualizada do restante tecido. 

pequenas; finas; achatadas; translúcido- 
-transparentes; rosadas; sem esperma. 

ESTADO 1-B 
(Início do 

Desenvolvimento) 

pequenas; finas; roliças; translúcido- 
-opacas; rosadas; oócitos muito pouco 
visíveis externamente, mas bem 
visíveis à lupa; membrana fina, mas 
bem individualizada do restante tecido. 

pequenas; finas; achatadas; translúcido- 
-opacas; rosadas; sem esperma. 

ESTADO 2 
(Desenvolvimento) 

roliças; opacas; branco-rosadas; 
oócitos pontuais, brancos e opacos, 
bem visíveis externamente, mas não 
individualizáveis; membrana fina. 

achatadas; branco-rosadas; com algum 
esperma a ser produzido, formando 
manchas brancas, especialmente nas 
extremidades; não flácidas. 

ESTADO 3 
(Desenvolvimento) 

grandes; +/- grossas; opacas; branco- 
-rosadas; óvulos redondos, com cerca 
de Imm de diâmetro, bem 
individualizáveis e opacos, podendo 
alguns estar já transparentes, 
formando manchas hialinas 
externamente; membrana fina. 

grandes; +/- grossas; branco-rosadas; 
com algum esperma a ser produzido e 
canalizado; não flácidas. 

ESTADO 4 
(Pré-Postura) 

muito grandes; grossas; branco-hialino 
e opacas; óvulos com cerca de 1.5mm 
de diâmetro, bem individualizáveis, 
maioritariamente transparentes, 
formando grandes manchas, hialinas 
externamente; membrana fina. 

muito grandes e grossas, especialmente 
nas extremidades; brancas; com muito 
esperma a sair fluentemente pelo canal 
(à mínima pressão e por corte do 
tecido). 

ESTADO 5 
(Postura) 

muitíssimo grandes, ocupando toda a 
cavidade abdominal; muito grossas; 
completamente hialinas; óvulos 
transparentes, com cerca de 2mm 
de diâmetro; membrana muito fina, 
facilmente rebentável. 

muito grandes, ocupando toda a 
cavidade abdominal; muito grossas; 
brancas; com esperma saindo 
abundantemente, por vezes até para 
fora da cavidade abdominal. 

ESTADO 6 
(Pós-Postura) 

ainda grossas; com óvulos 
transparentes, mas opacas 
externamente: membrana grossa; 
flácidas. 

ainda +/- grandes e grossas; branco- 
-avermelhadas, especialmente na zona 
distai, com manchas vermelhas devido 
a zonas com elevada vascularização; 
ainda com muito esperma saindo pelo 
canal; muitas vezes com lobos. 

ESTADO 7 
(Pós-Postura) 

+/- pequenas; +/- finas; com uma 
massa ensanguentada e arroxeada, 
misturada com óvulos transparentes e 
em degeneração; por vezes com outros 
óvulos amarelos e em degeneração; 
membrana grossa; flácidas. 

+/- finas; achatadas; vermelhas e 
arroxeadas, especialmente na zona 
distai; ainda com algum esperma no 
canal; por vezes com muitos lobos 
ligados pelo canal. 

ESTADO 8 
(Repouso) 

finíssimas; roliças ao tacto (tubulares); 
completamente vazias; flácidas. 

finíssimas; completamente vazias; 
flácidas. 

NOTA: No estado de Maturação 1-A, a identificação do sexo não é fácil, nem a olho nú, nem à lupa; 
Nos restantes estados de maturação, a identificação do sexo é frequentemente fácil. 
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ANEXO II 

Tabela I - Amostragem biológica dos exemplares de peixe-espada-preto (Fonte: DSEIR / RAM) 

Parâmetros 
Exemplar Comprimento Peso Sexo Estado de Músculo Fígado Gónadas 

(N0) Total (cm) Total (g) (M /F) Maturação (Peso)(g) (Peso)(g) (Peso)(g) 
1 110 2128 M 2 46,12 14,15 14,79 
2 107 1556 M 2 50,61 12,92 13,24 
3 108 2004 F 7 62,69 20,35 16,28 
4 116 2364 F 2 61.03 17,59 12,73 
5 109 1872 M 6 49,52 9,26 28,14 
6 113 2085 M 2 60,39 13,04 13,47 
7 120 2402 M 2 61,44 13,82 29,56 
8 119 2041 M 6 49,73 14,50 32,25 
9 118 2365 F 7 51,54 24,87 29,65 
10 115 2442 F 2 56,04 26,20 36,09 
11 116 2130 M 2 47,68 48,31 16,97 
12 109 1710 M 2 45,71 17,07 19,09 
13 120 2040 F 7 45,44 26,91 20,84 
14 117 2110 F 6 60,96 18,72 50,92 
15 119 2210 M 6 66,00 7,67 37,16 
16 121 2370 F 7 56,59 36,08 23,75 
17 118 1890 M 7 53,74 9,74 13,58 
18 108 1670 M 2 42,11 10,34 11,92 
19 118 2000 F 7 51,81 17,31 17,76 
20 117 2160 F 7 50,94 14,03 20,38 
21 129 2710 F 8 57,10 21,35 3,44 
22 124 2400 M 7 64,77 14,02 16,92 
23 119 2400 M 2 61,73 22,39 19,58 
24 108 1720 M 2 48,56 10,95 28,29 
25 114 2240 F 7 71,09 16,35 22,28 
26 113 1860 M 7 52,02 19,55 12,81 
27 112 1880 M 2 57,63 10,10 12,57 
28 125 2950 F 7 76,02 26,91 24,92 
29 110 1680 M 6 51,87 11,06 17,16 
30 127 2790 F 7 62,30 18,39 26,95 
31 106 1680 M 3 61,01 12,13 37,63 
32 122 1720 M 2 61,23 10,01 14,35 
33 119 2400 F 2 57,08 18,00 24,56 
34 122 2510 F 7 65,73 20,80 22,34 
35 118 2310 F 2 69,67 17,63 12,53 
36 112 2220 F 3 53,96 24,26 46,13 
37 107 1810 M 3 60,06 11,20 33,40 
38 108 1600 M 2 65,18 11,92 9,80 
39 110 1840 M 2 58,64 11,50 24,50 
40 116 1920 M 2 46,80 9,12 19,77 
41 119 1930 M 2 66,03 13,12 33,66 
42 104 1700 M 2 61,80 9,37 36,48 
43 120 2260 F 7 72,61 11,65 19,01 
44 108 1540 M 7 49,84 10,52 17,06 
45 117 2280 F 7 72,22 16,45 19,16 
46 113 1950 M 6 57,99 11,38 34,50 
47 123 1680 F 3 69,00 28,72 122,7 
48 119 2040 M 7 59,82 15,45 18,39 
49 122 2420 F 7 78,08 15,71 22,49 
50 106 1660 M 3 54,70 6,08 32,17 

(continua) 
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Tabela I - Amostragem biológica dos exemplares de peixe-espada-preto (Fonte: DSEIP / RAM) 
(continuação) 

Parâmetros 
Exemplar Comprimento Peso Sexo Estado de Músculo Fígado Gónadas 

(N0) Total (cm) Total (g) (M /F) Maturação (Peso)(g) (Peso)(g) (Peso) (g) 
51 124 2780 F 3 72,14 34,16 59,51 
52 115 1600 M 2 49,32 - 16,76 
53 123 2460 F 2 62,81 19,90 15,91 
54 127 2840 F 2 64,43 22,63 19,91 
55 130 3020 F 7 65,40 25,73 51,01 
56 126 2910 F 7 75,08 22,11 41,60 
57 104 1670 M 3 63,44 11,42 27,89 
58 137 3290 F 3 7,64 29,06 221,8 
59 114 1800 M 3 57,67 - 52,57 
60 138 3260 F 7 72,38 23,63 46,94 
61 103 1410 F 1B 57,52 7,94 3,99 
62 131 2740 F 7 65,75 25,74 31,28 
63 128 2780 F 7 68,42 16,29 25,05 

Média 117 2162 32 M / 31 F 4 58,7 17.5 29,5 

D. Padrão 8 450 - 2 10,7 7,9 30,0 

C.V. (%) 6,8 20,8 - 53,3 18,3 45,0 101,8 
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 ANEXO II 
Tabela II - Teor de humidade (%H20) das amostras (músculo, fígado e gónadas) dos exemplares 

de peixe-espada-preto 

Amostra 
Músculo Fígado Gónadas 

Exemplar %H20 % H?0 Diferença % H20 %H20 Diferença %H20 %H20 Diferença 
(N0) (24 h.) (48 h.) (% HpO) (24 h.) (48 h.) (% H20) (24 h.) (48 h.) (% H20) 

1 50,48 50.72 0,24 50,14 50,67 0,53 65,43 65,60 0,17 
2 60,52 60,72 0,20 - - - - - - 
3 49,95 50,24 0,29 49,22 49,76 0,54 63,22 63,17 -0,05 
4 53,63 53,79 0,16 - - - - - - 
5 58,93 59,24 0,31 - - - - - - 
6 58,97 59,19 0,22 - - - - - - 
7 52,62 52,80 0,18 52,52 52,98 0,46 68,42 68,55 0,13 
8 57,79 57,97 0,18 - - - - - - 
9 63,58 63,51 -0,07 - - - - - . 
10 54,61 54,49 -0,12 - - - - - - 
11 58,64 58,85 0,21 - - - - - - 
12 57,82 58,02 0,20 - - - - - - 
13 62,17 62,50 0,33 - - - - - - 
14 61,25 61,45 0,20 - - - - - - 
15 59,82 59,79 -0,03 - - - - - - 
16 62,30 62,58 0,28 - - - - - - 
17 58,18 58,32 0,14 - - - - - . 
18 60,91 61,11 0,20 - - - - - - 
19 60,55 60,64 0,09 - - - - - . 
20 62,14 62,38 0,24 - - - - - - 
21 50,67 51,05 0,38 20,22 21,04 0,82 73,70 73,66 -0,04 
22 60,73 60,94 0,21 47,24 47,78 0,54 63,08 63,20 0,12 
23 58,18 58,13 -0,05 - - - - - - 
24 61,89 62,10 0,21 - - - - - - 
25 59,38 59,29 -0,09 - - - - - - 
26 51,30 51,62 0,32 39,28 40,08 0,80 65,77 65,74 -0,03 
27 61,51 61,48 -0,03 - - - - - - 
28 59,42 59,61 0,19 - - - - - - 
29 60,85 60,75 -0,10 - - - - - - 
30 60,28 60,33 0,05 - - - - - - 
31 60,54 60,53 -0,01 - - - - - - 
32 61,77 61,84 0,07 51,94 52,42 0,48 67,80 68,20 0,40 
33 55,65 55,61 -0,04 - - - - - - 
34 61,41 61,37 -0,04 - - - - - - 
35 57,89 57,92 0,03 - - - - - - 
36 40,43 40,41 -0,02 22,68 23,31 0,63 32,99 32,88 -0,11 
37 58,76 58,74 -0,02 - - - - . - 
38 62,20 62,18 -0,02 - - - - - - 
39 61,98 62,04 0,06 - - - - - - 
40 53,00 53,01 0,01 34,34 34,87 0,53 65,74 65,64 -0,10 
41 58,81 58,88 0,07 - - - - - - 
42 37,91 38,25 0,34 43,88 44,52 0,64 63,36 63,60 0,24 
43 60,35 60,41 0,06 - - - . . - 
44 59,98 60,03 0.05 - - - - - 
45 63,41 63,43 0,02 - - - _ _ _ 
46 55,97 55,92 -0,05 - - . - _ _ 
47 58,48 58,50 0,02 - - - . . _ 
48 61.92 62,00 0,08 45,42 45,84 0,42 67,16 67,12 -0.04 
49 60,74 60,81 0,07 - - - - . _ 
50 54,72 54,95 0,23 44,92 45,45 0,53 69,72 69,81 0,09 

(continua) 
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    ANEXO II 
Tabela II - Teor de humidade (%H20) das amostras (músculo, fígado e gónadas) dos exemplares 

de peixe-espada-preto (continuação) 

Amostra 
Músculo Fígado Gónadas 

Exemplar %H20 % H2O Diferença %H20 % H2O Diferença % H20 % H2O Diferença 
(N0) (24 h.) (48 h.) {% H20) (24 h.) (48 h.) (%H20) (24 h.) (48 h.) (% H2O) 
51 51,11 51,23 0,12 - - - - - - 
52 58,78 58,80 0,02 - - - - - . 
53 58,11 58,18 0,07 - - - - - . 
54 57,16 57,24 0,08 - - - - - - 
55 61,49 61,73 0,24 43,68 44,29 0,61 42,06 41,99 -0,07 
56 57,78 57,92 0,14 42,02 42,62 0,60 50,38 50,36 -0,02 
57 50,13 50,39 0,26 8,68 9,51 0,83 64,59 64,59 0,00 
58 55,24 55,38 0,14 40,72 41,50 0,78 26,05 25,71 -0,34 
59 57,59 57,61 0,02 - - - - - . 
60 61,16 61,34 0,18 47,26 47,93 0,67 64,21 63,99 -0,22 
61 54,97 55,23 0,26 39,67 40,42 0,75 10,90 11,02 0,12 
62 52,11 52,19 0,08 11,37 12,30 0,93 60,56 60,50 -0,06 
63 53,53 53,68 0,15 51,68 52,16 0,48 55,95 55,96 0,01 

Média 57,5 57,6 0,10 39,3 40,0 0,70 57,0 57,1 0,10 

D. Padrão 5.0 4.9 0,10 13,2 13,1 0,10 16,5 16,6 0,10 

C.V. (%) 8,6 8,6 - 33,7 32,9 - 28,9 29,0 - 
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ANEXO II 

Tabela III - Concentrações de mercúrio total (mg/Kg - peso húmido e peso seco) das amostras 
(músculo, fígado e gónadas) dos exemplares de peixe-espada-preto 

Concentrações de Mercúrio 
Exemplar Músculo Músculo Fígado Fígado Gónadas Gónadas 

IM0 (peso húmido) (peso seco) (peso húmido) (peso seco) (peso húmido) (peso seco) 
1 0,65 1,33 0,37 0,74 0,20 0.58 
2 0,66 1,68 - - - _ 
3 0,91 1,82 0,31 0,62 0,35 0,96 
4 0,53 1,14 - - - _ 
5 0,75 1,84 - - - _ 
6 0,63 1,54 - - - _ 
7 0,72 1,52 0,50 1,06 0,23 0,73 
8 0,87 2,07 - - _ . 
9 0,95 2,61 - - _ . 

10 0,44 0,97 - - - - 
11 0,63 1,52 - - _ _ 
12 0,77 1,84 - - _ . 
13 0,96 2,57 - . _ . 
14 0,56 1,45 - . _ . 
15 0,74 1,84 - _ . 
16 0,62 1,64 - . _ . 
17 1,08 2,59 . _ _ 
18 0,59 1,51 - - _ . 
19 0,96 2,45 - . . 
20 0,78 2,07 - - - - 
21 1,19 2,44 1,10 1,39 0,49 1,88 
22 0,94 2,40 3,80 7,28 0,46 1,25 
23 0,57 1,35 - . _ . 
24 0,85 2,25 - _ 
25 0,65 1,60 - - _ . 
26 1,02 2,11 4,33 7,23 0,47 1,38 
27 0,60 1,55 - . _ . 
28 1,49 3,69 - _ 
29 0,78 1,99 - _ . 
30 0,63 1,59 - - - - 
31 0,78 1,98 - . _ . 
32 1.27 3,34 9,27 19,5 0.75 2,34 
33 0,55 1,23 - _ _ . 
34 0,64 1,65 - . . 
35 0,75 1,78 - . _ 
36 0,60 1,00 0,79 1,04 0,10 0,15 
37 0,72 1,74 - - _ . 
38 0,79 2,08 - . 
39 1,06 2,80 - - _ . 
40 0,83 1,77 3,14 4,82 0,28 0,83 
41 1,27 3,09 - - _ . 
42 0,72 1,16 1,95 3,52 0,18 0,50 
43 0,80 2,02 - _ . 
44 0,60 1,49 . _ 
45 0,66 1,80 - _ 
46 0,70 1,58 . _ 
47 0,78 1,88 . 
48 0,95 2,49 4.52 8,34 0,55 1,67 
49 0,89 2,28 - - _ 
50 0,68 1,52 2,06 3,77 0,18 0,58 

(continua) 
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N0 

51 
52 
53 
54 
55 
56 
57 
58 
59 
60 

"61 
62 
63 

lédia 

Padrão 

V- (%) 

ANEXO II 

Tabela - Concentrações de mercúrio total (mg/Kg - peso húmido e peso seco) das amostras 
(músculo, fígado e gónadas) dos exemplares de peixe-espada-preto (continuação) 

Concentrações de Mercúrio 
Músculo 

(peso húmido) 
082 
0,84 
0,72 
0,53 
1,42 
0,70 
0,63 
0,60 
0,53 
1,72 
043 
1,12 
0,68 

Músculo 
(peso seco) 

T67 
2,04 
1,72 
1,25 
3,70 
1,66 
1,28 
1,33 
1,25 
4.46 
096 
2,35 
1.47 

Fígado 
(peso húmido) 

15.2 
2,68 
1,03 
0,70 

47.3 
0,75 
2,78 
2,66 

Fígado 
(peso seco) 

27,2 
4,68 
1,14 
1,20 

90,9 
1,27 
3,17 
5,57 

Gónadas 
(peso húmido) 

0,91 
0,21 
0,11 
0,12 

1,05 
0,06 
0,62 
0,29 

0,80 1,92 5,26 9,72 0,38 

0,25 0,68 10,51 20,24 0,28 

31,8 35,7 199,7 208,2 73,3 
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ANEXO II 

Tabela IV - Idade dos exemplares de peixe-espada-preto determinada através da aplicação 
da equação de crescimento de von Bertalanffy 

Exemplar Comprimento Idade Exemplar Comprimento Idade 
(N0) Total (cm) (anos) (N0) Total (cm) (anos) 

1 110 4 36 112 4 
2 107 4 37 107 4 
3 108 4 38 108 4 
4 116 5 39 110 4 
5 109 4 40 116 5 
6 113 4 41 119 6 
7 120 6 42 104 3 
8 119 6 43 120 6 
9 118 5 44 108 4 
10 115 5 45 117 5 
11 116 5 46 113 4 
12 109 4 47 123 6 
13 120 6 48 119 6 
14 117 5 49 122 6 
15 119 6 50 106 3 
16 121 6 51 124 7 
17 118 5 52 115 5 
18 108 4 53 123 6 
19 118 5 54 127 8 
20 117 5 55 130 9 
21 129 8 56 126 7 
22 124 7 57 104 3 
23 119 6 58 137 15 
24 108 4 59 114 5 
25 114 5 60 138 19 
26 113 4 61 103 3 
27 112 4 62 131 9 
28 125 7 63 128 8 
29 110 4 
30 127 8 
31 106 3 Média 117 6 I 32 122 6 
33 119 6 D. Padrão 8 3 
34 122 6 
35 118 5 C.V. (%) 6,8 46,4 

(continua) 
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ANEXO II 

Tabela V - índices de condição fisiológica dos exemplares de peixe-espada-preto 
(Factor de Condição Geral - K; índice Hepatossomático adaptado - I.H.S.; 
índice Gonadossomático adaptado - I.G.S.) 

Exemplar 
(N0) 

Factor de Condição 
Geral (K) 

índice Hepatossomático 
(I.H.S.) 

índice Gonadossomático 
(I.G.S.) 

1 1,60 0,67 0,70 
2 1,27 0,84 0,86 
3 1,59 1,03 0,82 
4 1,51 0,75 0,54 
5 1,45 0,50 1,53 
6 1,45 0,63 0,65 
7 1,39 0,58 1,25 
8 1,21 0,72 1.61 
9 1,44 1,06 1,27 
10 1,61 1,08 1,50 
11 1,36 2,32 0,80 
12 1,32 1,01 1,13 
13 1,18 1,34 1,03 
14 1,32 0,90 2,47 
15 1,31 0,35 1,71 
16 1,34 1,55 1,01 
17 1,15 0,52 0,72 
18 1,33 0,62 0,72 
19 1,22 0,87 0,90 
20 1,35 0,65 0,95 
21 1,26 0,79 0,13 
22 1,26 0,59 0,71 
23 1,42 0,94 0,82 
24 1,37 0,64 1,67 
25 1,51 0,74 1,00 
26 1,29 1,06 0,69 
27 1,34 0,54 0,67 
28 1,51 0,92 0,85 
29 1,26 0,66 1,03 
30 1,36 0,66 0,98 
31 1,41 0,73 2,29 
32 0,95 0,59 0,84 
33 1,42 0,76 1,03 
34 1,38 0,84 0,90 
35 1,41 0,77 0,55 
36 1,58 1,10 2,12 
37 1,48 0,62 1,88 
38 1,27 0,75 0,62 
39 1,38 0,63 1,35 
40 1,23 0,48 1,04 
41 1,15 0,68 1,77 
42 1,51 0,55 2,19 
43 1,31 0,52 0,85 
44 1,22 0,69 1,12 
45 1,42 0,73 0,85 
46 1,35 0,59 1,80 
47 0,90 1,74 7,88 
48 1,21 0,76 0,91 
49 1,33 0,65 0,94 
50 1,39 0,37 1,98 

(continua) 
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ANEXO II 

Tabela V - índices de condição fisiológica dos exemplares de peixe-espada-preto 
^Factor de Condição Geral - K; índice Hepatossomático adaptado - I.H.S.; 
índice Gonadossomático adaptado - I.G.S.) (continuação) 

Exemplar 
(N0) 

Factor de Condição 
Geral (K) 

índice Hepatossomático 
(I.H.S.) 

índice Gonadossomático 
(I.G.S.) 

51 1,46 1,24 2,19 
52 1,05 - 1,06 
53 1,32 0,82 0,65 
54 1,39 0,80 0.71 
65 1,37 0,86 1.72 
56 1,45 0,77 1.45 
57 1,48 0,69 1,70 
58 1,28 0,89 7,23 
59 1,21 - 3,01 
60 1,24 0,73 1,46 
61 1,29 0,57 0,28 
62 1,22 0,95 1,15 
63 1,33 0,59 0,91 

Média 1,34 0,80 1,38 

D. Padrão 0,14 0,32 1,26 

C.V. {%) 10,4 40,1 91,0 

J|1 
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