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RESUMO 
 
A hidrodinâmica estuarina pode ser vista como um condicionador primário da 
sustentabilidade ecológica e econômica das regiões estuarinas. Ela condiciona os 
processos físico-químicos, geomorfológicos e biológicos nas áreas entremarés, que por sua 
vez, definem os padrões de ocorrência e abundância da biota aquática, sujeita a diferentes 
tempos de submersão e emersão. Este trabalho descreve os efeitos das taxas de inundação 
no padrão de distribuição da vegetação e de espécies bênticas de interesse comercial em 
manguezais do Complexo Estuarino de Paranaguá (Paraná, Brasil). A declividade de 15 
perfis transversais ao fluxo principal da maré foi determinada a partir de medidas de 
profundidade registradas por um CTD (Conductivity, Temperature and Depth) fundeado no 
início de cada perfil e de medidas da distância percorrida pela linha d’água a cada 15 
minutos, durante enchentes de sizígia. Este método, associado com os dados históricos de 
três marégrafos localizados em diferentes pontos no CEP, possibilitou a estimativa das 
taxas anuais de inundação ao longo de cada perfil. As altitudes dos perfis, determinadas a 
partir de um nivelamento geodésico, foram transformadas em altitudes ortométricas para 
identificar suas posições em relação ao nível médio do mar. O Bostrychietum, associação de 
macroalgas formada por espécies com diferentes níveis de tolerância, pode ser de fato 
utilizado como um indicador de níveis de maré, como já indicado, ainda que de forma 
qualitativa, pela literatura. Seu limite superior de ocorrência está entre os máximos de sizígia 
e quadratura, mas é afetado pelos regimes de salinidade prevalecentes. O limite inferior de 
distribuição de Avicennia schaueriana ocorre em elevações coincidentes com os máximos 
de quadratura, com taxas de inundação variando de aproximadamente 20 a 30% do tempo 
ao ano. Os limites inferiores de distribuição de Rhizophora mangle e Laguncularia racemosa  
estão relacionados com taxas de inundação maiores, variando de 40% no setores mais 
internos do estuário a 80% na desembocadura. Os limites superiores de ocorrência das três 
espécies são condicionados por taxas de inundação de praticamente 0 a 20%, em altitudes 
próximas aos máximos de sizígia. Ucides cordatus ocorreu em praticamente toda a 
extensão dos manguezais e das zonas de transição, mas seu limite inferior de distribuição 
ocorreu logo após as altas declividades encontradas no limite inferior dos manguezais, em 
locais com taxas de inundação de 20 a 40% em todas as planícies entremarés estudadas, 
com exceção daquelas da desembocadura, com taxas de inundação de aproximadamente 
70%. O limite inferior de distribuição de Mytella guyanensis correspondeu a taxas de 
inundação de aproximadamente 70%, e de Crassostrea spp, de aproximadamente 50%. Já 
o limite superior de distribuição dos bivalves é definido por 30% de tempo de inundação. 
Esses dados sugerem que as taxas de inundação são importantes para desenvolvimento 
dos bosques e da fauna associada, mas não determinam primariamente sua ocorrência. A 
distribuição do caranguejo-uçá está indiretamente relacionada com as taxas de inundação, à 
medida que estas influenciam a composição dos bosques. Já a distribuição dos bivalves 
está diretamente relacionada com as taxas de inundação, pois estes animais são mais 
sensíveis aos estresses de dessecação e só se alimentam quando submersos.  
 
Palavras-chave: Taxas de inundação, manguezais, limites de distribuição, Baía de 
Paranaguá, Avicennia, Laguncularia, Rhizophora, Crassostrea, Bostrychietum, Mytella, 
Ucides. 
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ABSTRACT 
 
Estuarine hydrodynamics may be considered a primary conditioning factor of the ecological 
and economical sustainability of estuarine regions. It regulates the physico-chemical, 
geomorphological and biological processes in the intertidal regions that define the 
abundance and occurrence patterns of the aquatic biota, subjected to varied periods of 
immersion and emersion. This work assesses the role played by the flooding rates on the 
distribution pattern of plants and animals  species of commercial interest in the mangroves of 
the Paranaguá Estuarine Complex (Paraná, Brazil). The declivities of 15 profiles transversal 
to the principal tidal flux were determined from depth measurements recorded by 
Conductivity, Temperature and Depth (CTD) devices, embedded at the origin of each profile, 
as well as waterline displacement measurements recorded every 15 minutes during spring 
tide floods. This method, combined with past recorded data from three tide gauges located at 
different points in CEP, made it possible to estimate the annual flooding rates along each 
profile. The profile ellipsoidal altitudes, determined from geodetic leveling, were translated 
into orthometric heights to allow for the determination of position with respect to the mean 
sea level. The Bostrychietum, a macroalgal association composed of species with different 
tolerance levels, may indeed be utilized as a tide level indicator, as it has already been 
pointed out, although qualitatively, in the literature. The maximum height on its incidence 
takes place between the spring and neap tides maxima, however it is affected by the 
prevailing salinity regimes. The lower limit on the distribution of Avicennia schaueriana 
species occurs at elevations which coincide with the neap tides maxima, with flooding rates 
ranging from approximately 20 to 30% of the year. The lower limits on the distribution of 
Rhizophora mangle and Laguncularia racemosa species are correlated with higher flooding 
rates, ranging from 40% at the inner sectors of the estuary to about 80% at its mouth. The 
upper limits of occurrence of the three species are conditioned by flooding rates of about 0 to 
20%, at altitudes close to the spring tides maxima. The occurrence of Ucides cordatus was 
present over the whole range of the mangrove swamps and transition regions, but its lower 
limit of distribution occurred shortly after the high slopes found the lower limit of mangroves, 
in areas with flood rates from 20 to 40% in all the studied intertidal floodplains, with exception 
of those on the estuary mouth, where flooding rates were approximately 70%. The lowest 
limit of the distribution of Mytella guyanensis coincided with flooding rates of approximately 
70%, and of Crassostrea spp of about 50%. And the upper limit of the bivalves distribution is 
defined by a flooding time of 30%. This data suggests that the flooding rates are important in 
the development of the mangroves and associated fauna, but are not a primary determinant 
on its occurrence. The distribution of crabs is indirectly correlated with the flooding rates, to 
the extent that those influence the forests composition. On the other hand, the distribution of 
bivalves is directly correlated with the flooding rates, given that those animals are more 
sensitive to dehydration stress and can only eat when submerged. 
 
Keywords: Tidal flooding, mangrove, distribution limits, Paranaguá Bay, Avicennia, 
Laguncularia, Rhizophora, Crassostrea, Bostrychietum, Mytella, Ucides. 
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1 INTRODUÇÃO 
 As relações entre os padrões de distribuição de plantas e animais e as variáveis 

associadas com as condições de maré, particularmente taxa de dessecação, salinidade e 

nutrientes, receberam considerável atenção na literatura sobre manguezais (McKee, 1995; 

Chen & Twilley, 1999; Medina, 1999; McKee et al., 2002; Feller et al., 2010). As variações 

específicas da tolerância à salinidade (Ball, 1996), tolerância à sombra (Lovelock et al., 

1992; Lopez-Hoffman et al., 2007), tolerância ao alagamento (Cardona-Olarte et al., 2006; 

He et al., 2007) e de disponibilidade de nutrientes (Lovelock et al., 2007) desempenham um 

importante papel na determinação da distribuição de espécies, assim como interações 

biológicas, como a predação de plântulas por caranguejos e besouros (Smith, 1987; Sousa 

et al., 2007).  
 Todos esses padrões de variação são diretamente afetados pelo hidroperíodo, que 

inclui a frequência, duração e profundidade de inundação (Smith, 1992; Twilley & Chen, 

1998; Twilley & Rivera-Monroy, 2005). O hidroperíodo ou padrão de inundação das planícies 

intermareais e dos ecossistemas vegetados associados como manguezais e marismas é 

determinado pelo regime de marés. A maré contribui para o aporte regular de águas 

“novas”, facilitando o fluxo de nutrientes, material particulado, detritos, resíduos e 

sedimentos (Furukawa & Wolanski, 1996; Furukawa et al., 1997; Costa et al., 2003). A 

alternância de condições de submersão e emersão influencia a competição entre as plantas 

(Clarke & Hannon, 1970; Pennings & Callaway, 1992; Levine et al., 1998) e a predação, 

estabelecimento e sobrevivência de mudas, como demonstrado por Patterson et al. (1997). 

A condição de inundação pela água do mar também afeta a salinidade, temperatura, 

estresse de dessecação (Dring & Brown, 1982; Van Diggelen, 1991; Heley et al., 1992) e 

variáveis do solo, como potencial redox, pH, disponibilidade de oxigênio e nutrientes (Vince 

& Snow, 1984; Armstrong et al., 1985; Pennings & Callaway, 1992; Cohen et al., 2004; 

Ferreira, 2006). 

 Há evidências consistentes de que as espécies vegetais das marismas têm sua 

distribuição regulada pelo regime anual de variação do nível da água em regiões 

temperadas, que apresentam condições climáticas previsíveis e um padrão anual de 

submersão igualmente previsível (Adams, 1963; Lefor & Kennard, 1987; Adams & Bate, 

1995). Em regiões tropicais e subtropicais, o clima é fortemente influenciado pela 

penetração de frentes frias episódicas que, por sua vez, podem afetar o regime de marés e 

diminuir a previsibilidade das taxas de submersão. A imprevisibilidade ou a elevada 

variabilidade temporal dos desníveis de marés podem dificultar a determinação dos limites 

superiores de distribuição das espécies “esperados” nessas regiões (Costa, et al., 2003), 

particularmente no caso dos manguezais. Os horários da exposição são igualmente 
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importantes, na medida em que variam entre localidades com a mesma amplitude de maré, 

afetando a biota, que apresenta distintas tolerâncias à dessecação (Long & Mason, 1983). 

Duas horas de exposição em uma latitude temperada não equivalem, por razões óbvias, a 

duas horas de exposição em uma latitude tropical. 

 Independentemente do tipo de maré prevalecente, a taxa de submersão decresce 

com a elevação do manguezal ou da marisma (Silvestri et al., 2005). As curvas de 

submersão, nas quais a elevação é plotada contra o número de horas inundação, são 

sigmoidais, o que pode sugerir a existência de "níveis críticos de maré" (Lobban & Harrison, 

1994), capazes de influenciar variáveis biológicas, como a distribuição e a densidade de 

plantas e de animais (Chen et al., 2006; He et al., 2007), incluindo espécies de interesse 

imediato para populações humanas.  

 Os animais comercialmente mais importantes dos manguezais da região da Baía de 

Paranaguá são o caranguejo-uçá - Ucides cordatus (Linnaeus, 1763), as ostras – 

Crassostrea spp (Sacco, 1897) e o sururu - Mytella guyanensis (Lamarck, 1819) (Silva & 

Absher, 1994; Blankensteyn et al., 1997; Miranda, 2004). Ucides cordatus desempenha um 

importante papel nos fluxos de energia dos manguezais (Coelho Jr, 1998; Wolff et al., 2000), 

por contribuir para a zonação das plantas através da predação diferencial de sementes 

(Bortolus et al., 2004; Bosire et al., 2006), influenciar a dinâmica da serapilheira, através da 

fragmentação mecânica do material vegetal (Nordhaus et al., 2006) e contribuir para a 

ciclagem de nutrientes ao arejar o solo com suas galerias (Wolfrath, 1992; Ridd, 1996; 

Stieglitz et al., 2000; Rossi & Chapman, 2003; Guest et al., 2006; Kristensen, 2008). 

Crassostrea spp e Mytella guyanensis são bivalves filtradores de materiais em suspensão e 

também têm uma importante função na estrutura trófica dos ecossistemas. Esses animais 

são consumidores primários da população fitoplanctônica e, portanto, interferem no balanço 

de herbivoria da comunidade zooplanctônica, por competir pela mesma base de recursos 

(Lin et al., 1999).  

 Noernberg et al. (2008) apontaram 16 locais de cultivo de ostras nativas da espécie 

Crassostrea rhizophorae no Complexo Estuarino de Paranaguá, e 9, 17 e 28  locais de 

extração de ostras, sururus e caranguejos, respectivamente. É importante ressaltar que 

estes locais correspondem apenas às regiões próximas às comunidades dos extrativistas. A 

extração, no entanto, pode ocorrer em bosques mais distantes, abrangendo todos os 

setores do complexo estuarino (Caldeira, 2004; Miranda, 2004). O resultado da intensa 

atividade extrativista, também em outras regiões do Brasil, resulta na redução dos estoques 

pesqueiros de bivalves e caranguejos, o que pode levar ao seu eventual esgotamento e a 

desequilíbrios ecológicos (Glaser & Diele, 2004; Piou et al., 2009). Neste sentido, estudos 

que venham contribuir para a compreensão de como estas espécies de interesse econômico 
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respondem, em escala regional, às forçantes bióticas e abióticas, incluídas as taxas de 

inundação, são de extrema importância para estudos de manejo e conservação e para a 

otimização das práticas de cultivo. 

A distribuição de ostras, mitilídeos e caranguejos é afetada por variáveis biológicas, 

principalmente a composição vegetal (Smith et al., 1991; Morrisey et al., 2003; Miranda, 

2004; Hattori, 2006; Nordhaus & Wolf, 2007) e varia em função da topografia do manguezal, 

nível da maré, granulometria, salinidade, temperatura e teor de matéria orgânica associada 

ao sedimento (Frusher et al., 1994; Morrisey et al., 1999; Miranda & Gusenski, 1999; Pereira 

et al., 2001; Oliveira, 2005; Hattori, 2006), sendo o nível de maré e as variações de 

temperatura considerados os fatores de maior influência sobre organismos de regiões 

intertidais (Frusher et al., 1994; Oliveira, 2005; Hattori, 2006).  

Apesar da literatura reconhecer o papel determinante da topografia e da taxa de 

inundação na distribuição das espécies, a maioria dos estudos disponíveis utilizou 

parâmetros indiretos para a determinação da inundação, como a distância da margem ou a 

altura do Bostrychietum (sensu Post, 1936) (ex. Hattori, 2006). Praticamente inexistem 

estudos descritivos que procuraram correlacionar de forma quantitativa a distribuição de 

plantas e animais de manguezais com as taxas de inundação. Não se sabe, por exemplo, se 

a altura do Bostrychietum pode ser de fato referida a um nível fixo de maré ou qual a relação 

entre a distância da margem com o tempo de inundação, já que essas macroalgas também 

estão sujeitas às variações de salinidade, radiação solar, temperatura da água, teor de 

nutrientes e dessecação (Peña et al., 1999; Yokoya et al., 1999). Estas flutuações 

ambientais podem influenciar os padrões de distribuição horizontal e vertical das 

macroalgas, modificando a estrutura das comunidades ao longo do ambiente estuarino 

(Cunha & Costa, 2002). 

Muitos estudos investigaram as relações entre a distribuição das árvores dos 

manguezais e o hidroperíodo (Delgado et al., 2001; Cardona-Olarte et al., 2006; Krauss et 

al., 2006). A tolerância diferencial à inundação entre as espécies de mangue é função de 

variações na morfologia e fisiologia da raiz (Naidoo, 1985; He et al., 2007), que por sua vez 

influenciam o crescimento e recrutamento (Youssef & Saenger, 1996). Sob determinadas 

condições ambientais, a competição entre as plantas pode ser também o fator condicionador 

da distribuição das espécies. (Clarke & Hannon, 1970; Pennings & Callaway, 1992; Levine 

et al., 1998; Crain et al., 2004). Por fim, resultados de estudos de campo e de laboratório 

sobre as respostas das espécies ao hidroperíodo são conflitantes, na medida em que estas 

respostas dependem também das variações da salinidade ou disponibilidade de nutrientes. 

Por exemplo, algumas espécies são afetadas pelos tempos de submersão em condições de 

laboratório que variam o hidroperíodo e mantém as outras variáveis constantes, enquanto 
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que as respostas ao hidroperíodo dessas mesmas espécies, nos estudos de campo, são 

diferentes, já que a salinidade e nutrientes também variam entre locais (Krauss et al., 2006).  

 Esta fundamentação empírica mostra que a estruturação e o funcionamento dos 

ecossistemas estuarinos entremarés, como os manguezais e as marismas, estão 

diretamente relacionados com a circulação da água. Neste sentido, o conhecimento das 

taxas de inundação de planícies intermareais é de fundamental importância para a 

compreensão dos processos hidrodinâmicos, que impõem grandes alterações nos 

processos físico-químicos, geomorfológicos e biológicos nas áreas entremarés. As 

interações destes processos definem, por sua vez, os padrões de ocorrência e abundância 

da biota aquática, além de influenciar diretamente o transporte de larvas de espécies de 

interesse econômico e ecológico (Kjerfve, 1990; Mitsch & Gosselink, 2000). 

Com poucas exceções, não há estimativas das taxas de imersão/emersão de 

manguezais e marismas da Baía de Paranaguá. Marone & Camargo (1993) estimaram que 

a região de manguezal adjacente à gamboa Perequê permanece inundada durante 8 a 10 % 

do tempo. Isso sugere que os tempos de inundação das marismas seriam superiores. De 

fato, valores bem mais elevados, de 47 a 63%, foram encontrados por Guiss (1995) em 

marismas da Baía das Laranjeiras. 

O objetivo deste estudo é avaliar o papel das taxas de inundação na determinação 

do padrão de distribuição das árvores de manguezal e do Bostrychietum das planícies 

entremarés e das espécies bênticas de interesse econômico Ucides cordatus, Crassostrea 

spp e Mytella guyanensis, nos diferentes setores de energia e salinidade do Complexo 

Estuarino de Paranaguá. 
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2 MATERIAL E MÉTODOS 
2.1 Área de estudo 

O estudo foi realizado no Complexo Estuarino de Paranaguá (Figura 1) (25°20’S - 

25°35’S / 48°20’W - 48°45’W), que possui 551,8 km2 de área e é considerado um sistema 

estuarino semi-fechado, dividido em dois eixos principais, definidos por gradientes salinos e 

de energia ambiental bem marcados. O primeiro, com orientação leste-oeste, é formado 

pela Baía de Paranaguá propriamente dita e Antonina, com extensão aproximada de 50 km 

e largura máxima de 7 km. O segundo, com orientação norte-sul, é formado pelas Baías de 

Guaraqueçaba e Laranjeiras, com extensão aproximada de 30 km e largura máxima de 13 

km (Lana et al., 2001). 

 
Figura 1. Mapa do Complexo Estuarino de Paranaguá, com indicação em verde dos manguezais e 
marismas e em laranja das planícies de maré não vegetadas.  
 

As duas principais forçantes da hidrodinâmica do CEP são as descargas fluviais e as 

marés. As informações a respeito da circulação estuarina no CEP concentram-se no eixo L-

O, onde a circulação é basicamente regida por correntes de maré, com influência sazonal do 

aporte fluvial (Knoppers et al., 1987). Segundo Mantovanelli et al. (2004), o Complexo 

Estuarino de Paranaguá recebe a drenagem de aproximadamente 70% da área da bacia 

hidrográfica litorânea do Estado do Paraná. Somente as bacias dos setores de Antonina e 

Paranaguá correspondem a 54% da drenagem do CEP, sofrendo, desta forma, uma maior 

influência do aporte de água doce continental. Os processos de estratificação halina e 
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mistura vertical são extremamente dinâmicos, sendo alterados tanto em escalas horárias, 

relativas ao ciclo de maré, quanto entre os ciclos de sizígia e quadratura, em função da 

variação na intensidade das correntes de maré. O tempo de renovação da água doce 

(tempo de fluxo ou descarga) no CEP é de 3 a 10 dias. Em condições de elevado e 

constante aporte de água doce, o que geralmente ocorre no verão, o tempo de renovação 

tende a ser menor (Mantovanelli et al., 2004). 

A maré na Baía de Paranaguá é predominantemente semi-diurna com desigualdades 

diurnas, apresentando forte assimetria nas elevações e correntes de maré, sendo em geral 

mais rápida a maré vazante do que a enchente. As correntes de vazante são, em média, 10 

a 15 % superiores às de enchente (Mantovanelli et al., 2004). Barbosa (1991) analisou 

dados referentes às marés na região de Paranaguá no período de 1985 a 1989 (DHN – 

Diretoria de Hidrografia e Navegação) e observou que o comportamento ao longo de todos 

os meses nos anos analisados é bastante semelhante, apresentando regime de micromarés 

com características semi-diurnas, uma amplitude média da maré de sizígia em torno de 1,7 

m e da maré de quadratura em torno de 0,6m. Marone & Jamiyanaa (1997) calcularam a 

variação média da altura da maré nas diferentes regiões do CEP e encontraram valores de 

1,74 m na sizígia e 1,30 m na quadratura para a região da desembocadura sul (Ilha da 

Galheta); 2,09 m na sizígia e 1,70 m na quadratura na porção mediana do estuário (na 

região da cidade de Paranaguá); e 2,7 m na sizígia e 2,0 m na quadratura na porção inferior 

do estuário, próximo à cidade de Antonina.  

Da desembocadura à cabeceira da baía, verifica-se: (1) uma amplificação da altura 

de maré; (2) um incremento na assimetria das correntes e; (3) um aumento na amplitude, 

principalmente em águas rasas e canais, que apresentam fortes componentes não-lineares, 

associadas aos fenômenos meteorológicos e à passagem de sistemas frontais (Marone & 

Jamiyanaa, 1997). Estas marés promovem aumentos excepcionais do nível do mar no 

interior do CEP de até 0,80 metros acima da maré astronômica. Isto ocorre devido à 

influência dos atritos lateral e de fundo, que são gradativamente maiores em direção à 

cabeceira, e também, devido ao aporte de água doce e à circulação residual (Marone & 

Camargo, 1994). 

Angulo & Müller (1990) identificaram sete ecossistemas diferentes que compõem as 

planícies intermareais do CEP, incluindo manguezais, marismas, brejos de maré, pântanos 

de maré, manguezal com Acrostichum e Hibiscus, zona de Cladium (que compõem as 

planícies intermareais vegetadas) e os bancos arenosos e areno-argilosos (planícies não 

vegetadas). Manguezais são as formações vegetais dominantes nessas planícies. 

Geralmente associadas a eles, encontram-se as marismas, formadas predominantemente 

pela gramínea Spartina alterniflora. Nas partes mais internas da baía, nos locais onde existe 
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importante aporte fluvial, as marismas e manguezais são substituídos por brejos e pântanos 

de maré. Em direção ao interior da baía, a primeira mudança que se observa é a 

substituição de Spartina por Crinum sp. Posteriormente, quando os manguezais 

desaparecem, ocorrem áreas extensas com Scirpus sp., os denominados “brejos de maré”. 

Na parte superior da zona entre marés, entre os brejos e a planície, ocorre vegetação de 

porte arbóreo, que constitui os “pântanos de maré”, que possuem freqüência de inundação 

menor do que a do manguezal, sendo inundados apenas pelas marés altas de sizígia. O 

último ecossistema de transição é o manguezal rarefeito com dominância de Acrostichum 

sp. e Hibiscus sp  

 

2.2 O planejamento amostral, atividades de campo e processamento dos dados 

Foram determinados 15 perfis transversais ao fluxo principal da maré, desde as 

áreas de baixio não vegetado até o contato com a restinga, distribuídos ao longo dos dois 

eixos do CEP, nos locais indicados na Figura 2. Os perfis foram definidos em áreas com 

fluxo frontal e unidirecional das marés, evitando a influência de canais que causariam 

inundações laterais, o que dificulta a coleta de dados, principalmente das medidas de 

distância.  

 
Figura 2: Mapa de localização dos perfis no Complexo estuarino de Paranaguá, evidenciando os 
eixos Norte-Sul e Leste-Oeste. 
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Em cada perfil, a distância percorrida pela linha d’água foi registrada a cada 15 

minutos com trena, durante uma enchente de sizígia (Tabela 1). Simultaneamente, foi 

fundeado, no início do perfil, um CTD (Conductivity, Temperature and Depth) (SEABIRD, 

marca MICROCAT), previamente programado para realizar medições de temperatura, 

salinidade e profundidade da água, a cada 5 minutos. As declividades dos perfis foram 

determinadas a partir das medidas de profundidade registradas pelo CTD e das distâncias 

obtidas com as trenas, gerando os perfis topográficos. Foi anotado o horário em que a linha 

da água atingiu os limites inferiores e superiores de distribuição da vegetação (Rhizophora 

mangle, Avicennia shaueriana, Laguncularia racemosa e Spartina alterniflora), bem como 

dos limites de ostras, sururus e o caranguejo-uçá.  

Os limites do Ucides cordatus foram determinados pela presença de suas tocas, já 

que a morfologia da abertura das suas galerias, bem como sua inclinação de 45º em relação 

ao sedimento (Costa, 1979; Geraldes & Calventi, 1983), possibilitam seu fácil 

reconhecimento em relação às demais espécies escavadoras, particularmente das espécies 

de Uca (Wunderlich et al., 2008). Já os limites de Mytella guyanensis foram identificados 

pela observação do lado posterior das suas valvas que fica voltado para cima, evidenciando 

uma fenda elíptica no solo (Ribeiro, 1999). 

 

Tabela 1: Localização e data de realização dos perfis e marégrafo utilizado 
para o cálculo das taxas de inundação 

Perfil Data Longitude Latitude Marégrafo 

Cotinga 19/06/08 758532 7175792 Canal da Galheta 
Ilha do Mel 24/04/08 770324 7170754 Canal da Galheta 
Piassaguera 17/06/08 755569 7180113 Porto de Paranaguá 
Embocuí 01/07/08 743722 7175944 Porto de Paranaguá 
Cantinho 03/07/08 745154 7181989 Porto de Paranaguá 
Eufrasina 18/07/08 740968 7182080 Porto de Paranaguá 
Teixeira 14/08/08 737305 7177104 Porto de Paranaguá 
Faisqueira 19/08/08 734869 7189383 Ponta do Félix 
Cachoeira 29/08/08 730356 7187895 Ponta do Félix 
Pasto 20/08/09 759667 7186064 Canal da Galheta 
Povoca 17/09/09 767398 7197091 Canal da Galheta 
Bananas 18/09/09 759400 7187780 Canal da Galheta 
Guaraqueçaba 15/03/10 769351 7201619 Canal da Galheta 
Pescada 18/03/10 771432 7193527 Canal da Galheta 
Guapicum 08/09/10 767820 7193727 Canal da Galheta 
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As alturas do Bostrychietum - ou h (B) - foram medidas em vinte árvores ao longo de 

cada perfil. Essas alturas foram somadas às alturas registradas pelo marégrafo - ou h (m) - 

na hora em que linha d`água atingiu cada árvore. A média dos vinte valores resultantes de 

cada perfil foi comparada com os níveis de maré (Figura 3). 

 

 
Figura 3: Esquema ilustrativo da correlação entre o Bostrychietum e os níveis de maré. h(m) 
corresponde à altura registrada pelo marégrafo na hora que a linha d’água atingiu cada árvore de 
onde foram medidas as alturas do Bostrychietum h(B) 

 
 

Dados do período de janeiro de 2008 a julho de 2010 foram resgatados e ordenados 

de três marégrafos localizados no Canal da Galheta (25° 34’ 3 S/ 48° 19’1 W), Porto de 

Paranaguá (25° 30’ 1 S /48° 31’. 5 W) e Ponta do Félix (25° 27’3 S/ 48° 40’7 W). 

Histogramas de freqüência de intervalos de tempo entre cada registro foram gerados para 

verificar períodos faltantes e possibilitar a eliminação de dados espúrios. Os valores de nível 

médio do mar, máximos e mínimos de sizígia e quadratura foram determinados, através do 

Software Mathematica. Utilizou-se o marégrafo mais próximo de cada perfil (Tabela 1) para 

a determinação das taxas de inundação.  

As alturas registradas pelos marégrafos na hora em que a linha d’água atingiu os 

limites da distribuição da biota foram anotadas e assumiu-se o pressuposto que toda vez 

que o marégrafo registrasse essas alturas, a água estaria naqueles mesmos pontos do dia 

da realização de cada perfil. A freqüência e duração dessas alturas foram então calculadas 

utilizando a série de 2008 para os três marégrafos. A figura 4 exemplifica graficamente o 

modo de obtenção dessas taxas de inundação. A freqüência de inundação da altura 2 m 

dessa série hipotética é soma de (	
   ) e a duração da inundação é a soma de (	
   ).  
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Figura 4: Freqüência de inundação para altura 2 é igual a soma de (	
   ); Duração da inundação para 
altura 2 é igual a soma  de (	
   ). 
 

O cálculo das taxas de inundação depende do horário em que a linha d’água atingiu 

os limites de distribuição da biota. Portanto, a enchente de sizígia acompanhada para a 

determinação de cada perfil deve aproximar-se da média das enchentes ao longo do ano, 

para que as taxas de inundação não sejam super ou subestimadas. Sendo assim, a curva 

registrada pelo marégrafo foi comparada com a curva da maré prevista para os dias de 

realização dos perfis. Como não foi identificada a presença de fortes ventos ou a passagem 

de frentes frias que pudessem ocasionar variações excepcionais no nível do mar, a 

determinação dos perfis foi realizada somente uma vez. 

Como não existem reproduções corretas das distorções da maré para o CEP e os 

dados batimétricos disponíveis para a Baía de Paranaguá se estendem comumente até o 

nível de redução da DHN (0 m nas cartas náuticas), a definição dos níveis de inundação é 

dificultada. Além disso, o nível de redução é relativo ao nível médio da maré no local e 

existem processos de depressão ou sobrelevação do nível médio ao longo da Baía os quais 

impedem que os diferentes níveis médios sejam correlacionáveis sem que haja um 

nivelamento topográfico entre as estações. Um exemplo isso é que a cota topográfica de 0 

m na carta náutica de Antonina é cerca de 30 a 40 cm inferior àquela da Galheta. Isso se 

deve ao fato da amplificação da altura da maré ao longo da Baía ser cerca de um metro 

(Noernberg et. al., 2004).  

Portanto, também foi realizada uma redução a um nível comum com a utilização de 

um GPS geodésico (baseado na medição da distância receptor-satélite através da 

observação das fases L1 e L2 e do código), para a determinação da elevação de cada perfil. 

Para isso, foi utilizado o método de posicionamento relativo estático que permite obter maior 

precisão, desde milímetros até alguns centímetros. O posicionamento relativo caracteriza-se 

pela observação simultânea dos sinais dos satélites em pelo menos duas estações distintas, 

tomando uma como ponto base (denominada de estação base ou de referência) de 

coordenadas conhecidas e outro receptor em posições que se pretende determinar, 

chamados de “rover”. O receptor de referência calcula as medições para cada satélite, 

baseando-se na sua e na localização instantânea de cada satélite. Depois, compara os 
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valores calculados com as medições reais. A diferença entre esses valores é a correção 

para cada satélite, que será transmitida ao outro receptor. Isso contribui para uma 

significativa redução de erros, especialmente do erro do relógio do satélite, das efemérides e 

da propagação do sinal na atmosfera. O rover então pode calcular a sua posição com muito 

melhor precisão (Krueger, 1996). 

No presente trabalho, a estação de referência para o processamento dos dados foi a 

estação CEM, que possui coordenadas precisas conhecidas, e o “rover” foi um receptor 

geodésico de dupla freqüência Leica GPS900 e uma antena Leica ATX900, com taxa de 

gravação de dados de 1 segundo. O rover foi posicionado no ponto do limite inferior do 

manguezal ou, quando presente, da marisma. Porém, nos casos em que a maré estava 

cheia, não foi possível identificar a localização do limite exato do início da marisma e, 

portanto, utilizou-se o início do manguezal como referência. O rover foi posicionado por 

aproximadamente 15 a 40 minutos, dependendo da distância da base, para captar as fases 

L1 e L2 e o código. Quanto maior a distância da base, mais tempo foi necessário. 

O processamento dos dados foi realizado com o programa comercial LEICA Geo 

Office 5.0 - LGO, desenvolvido pela empresa Leica Geosystems, para o sistema operacional 

Windows. O LGO também foi utilizado para a visualização dos satélites rastreados e do 

tempo de rastreio contínuo de cada um destes satélites. 

Após o processamento dos dados foram geradas as coordenadas geodésicas 

precisas de latitude, longitude e altitude elipsoidal de cada ponto, referidas ao WGS-84 

(World Geodetic System). Pelo fato do marégrafo do Porto possuir uma referência de nível 

(RN) com coordenada geodésica vertical precisa, as altitudes elipsoidais foram 

transformadas em altitudes ortométricas referenciadas ao zero da régua, a partir da ficha n° 

60132 do marégrafo do Porto de Paranaguá – Cais Oeste (Anexo 1). Assumiu-se o 

pressuposto que a ondulação geoidal, que é a distância entre o geóide e o elipsóide (Figura 

5), é a mesma para todo o Complexo Estuarino de Paranaguá e assim pode-se determinar a 

que altura os perfis estavam do nível médio do mar. 

 

 
Figura 5: Cálculo da ondulação geoidal (Fonte: IBGE) 
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3 RESULTADOS 

Os perfis localizados no setor interno da região de Antonina, como Faisqueira e 

Cachoeira, são mais extensos, com 400 a 500 m. Os perfis Teixeira, Eufrasina, Cantinho, 

Piassaguera, Praia do Pasto, Ilha das Bananas, Guaraqueçaba e Ilha do Mel são menos 

extensos, entre 200 e 300 m, e os perfis Embocuí e Cotinga, Guapicu, Povoca e Pescada 

menos ainda, com 100 m ou menos. Com relação à topografia, Cachoeira, Faisqueira, 

Guaraqueçaba, Teixeira, Piassaguera, apresentaram baixa declividade após uma inclinação 

acentuada no início do manguezal. Já os perfis Ilha do Mel, Eufrasina, Cantinho, Praia do 

Pasto e Ilha das Bananas diferem dos já citados, por apresentarem baixas declividades nos 

primeiros metros e declividades altas ao longo de toda a extensão dos manguezais. Os 

perfis Cotinga e Embocuí, Guapicu, Povoca e Pescada apresentaram declividades altas em 

toda sua extensão. (Figuras 6a e 6b).  

 

 

 
Figuras 6a e 6b: Perfis das planícies intermareais do Complexo Estuarino de Paranaguá. Marcas 
redondas indicam o início dos manguezais. 

a 

b 



18	
  

	
  

Diferentes configurações de vegetação se sucedem ao longo de cada perfil. Após a 

área de planície não vegetada, marisma, manguezal e, em alguns casos, zonas com 

vegetação de transição ocupam a região entremarés antes do contato com a restinga. As 

zonas de transição foram muito variadas entre os perfis, sendo compostas por manguezal 

com Acrosthicum aureum nos perfis Guaraqueçaba, Ilha das Bananas, Cachoeira e 

Faisqueira; vegetação dominada pela espécie Dalbergia ecastophylla, além da pteridófita 

Acrosthicum aureum no perfil Guapicu e uma zona com vegetação arbustiva no perfil 

Piassaguera. Vegetação de Cladium sp foi encontrada no perfil Texeira, e também em 

Guaraqueçaba e Ilha das Bananas. 

As velocidades com que a linha d’água avançou em cada perfil e nas distintas 

configurações de um mesmo perfil foram variáveis (Figura 7). Apesar dessa variabilidade, 

elas diminuíram no início da ocorrência dos manguezais e, quando presentes, das 

marismas.  
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Figura 7: Velocidades de inundação (linha vermelha) das planícies entremarés do CEP (linha 
traçejada). Limite inferior das marismas (amarelo), do manguezal (vermelho) e das zonas de 
transição (verde). 
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Os dados dos marégrafos referentes aos anos de 2008 e 2009 totalizaram 256.655, 

413.750 e 686.668 registros para os marégrafos do Canal da Galheta, Ponta do Félix e 

Porto de Paranaguá, respectivamente (Figuras 8, 9 e 10). 

 
Figura 8: Série maregráfica da Ponta do Félix para os anos de 2008 e 2009. Marés de sizígia 
mostradas em laranja e marés de quadratura em roxo. 
 

Figura 9: Série maregráfica do Porto de Paranaguá para os anos de 2008 e 2009. Marés de sizígia 
mostradas em laranja e marés de quadratura em roxo. 
 

 
Figura 10: Série maregráfica do Canal da Galheta para os anos de 2008 e 2009. Marés de sizígia 
mostradas em laranja e marés de quadratura em roxo. 
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 Os valores de nível médio do mar e máximos e mínimos de sizígia calculados 

variaram entre os três marégrafos (Tabela 2). 

 

Tabela 2: Valores médios dos níveis do mar para os três 
marégrafos do Complexo Estuarino de Paranaguá 

Valores médios  Felix  Porto  Galheta 

Maximos de Sizígia 3,09 m 2,72 m 2,31 m 
Maximos de Quadratura 2,87 m 2,39 m 1,95 m 
Nivel do mar 2,22 m 1,96 m 1,58 m 
Minimos de Quadratura 1,51 m 1,36 m 1,26 m 
Minimos de Sizígia 1,13 m 0,91 m 0,94 m 

 

As alturas do Bostrychietum coincidiram com as máximas de sizígia nos perfis 

Cachoeira, Faisqueira e Embocuí; ficaram entre as máximas de sizígia e quadratura nos 

perfis Teixeira, Eufrasina, Cantinho e Piassaguera; e coincidiram com as máximas de 

quadratura nos perfis Ilha do Mel e Cotinga. Nos perfis do eixo norte-sul, todas as alturas do 

Bostrychietum foram maiores que os máximos de sizígia (Tabela 3). 

 

Tabela 3: Valores médios das alturas do 
Bostrychietum correlacionados com os níveis 
de maré. 

Perfil Bostrychietum 
Cachoeira 3,03 
Faisqueira 3,02 

Teixeira 2,50 
Embocuí 2,70 
Eufrasina 2,56 
Cantinho 2,55 

Piassaguera 2,56 
Cotinga 1,93 

Ilha do Mel 1,95 
Bananas  2,49 

Pasto 2,39 
Povoca 2,45 
Guapicu 2,38 
Pescada 2,33 

Guaraqueçaba 2,52 
 

 
De uma maneira geral, com exceção da Cotinga e Ilha do Mel, houve queda nas 

taxas de inundação próximo ao limite inferior de ocorrência dos manguezais, que passam 

em média 10 % do tempo inundados (Figura 11). 
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Figura 11: Representação gráfica dos perfis e suas taxas de inundação, com os limites de ocorrência 
das distintas configurações de vegetação. Perfil (linha traçejada). Curva da freqüência de inundação 
(linha preta) e da duração da inundação (linha azul). Limite inferior das marismas (amarelo), do 
manguezal (vermelho) e das zonas de transição (verde). 
 
 

Com o processamento dos dados do GPS geodésico foi possível eliminar todos os 

erros de propagação do sinal na atmosfera somente nos pontos dos perfis Cachoeira, 

Cantinho, Guapicu, Povoca e Cotinga. O tempo de permanência no ponto não foi suficiente 

nos demais perfis e, portanto, o desvio padrão em altitude foi maior (Tabela 4). Dessa forma, 

os desvios maiores que 0,2 foram somados às altitudes ortométricas mostradas a seguir, 

referenciadas ao zero da régua do Porto de Paranaguá. 
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Tabela 3: Coordenadas geodésicas precisas dos limites inferiores dos manguezais ou marismas, com 
altitudes elipsoidais e ortométricas 

Ponto Data Latitude σ Lat 
(m) Longitude σ Long 

(m) 

Altitude 
Elips. 
(m) 

Altitude 
Ortom.

(m) 

σ em 
Altitude 

(m) 
Sol. 

Qualid
Posic. 
3D (m) 

Cachoeira 02/11/10 7188179879 0,005 730095989 0,004 0,915 2,471 0,016 yes 0,017 

Faisqueira 02/11/10 7187207539 0,027 735362007 0,048 0,221 1,777 0,056 no 0,079 

Teixeira 02/11/10 7177008268 0,166 737331994 0,026 1,186 2,742 0,365 no 0,402 

Embocuí 02/11/10 7175845656 0,283 743697222 0,205 0,988 2,544 0,671 no 0,756 

Eufrasina 02/11/10 7182323408 0,011 740822041 0,043 0,608 2,164 0,047 no 0,065 

Cantinho 02/11/10 7182011899 0,001 745137474 0,001 -0,164 1,392 0,002 yes 0,002 

Piassaguera 13/10/10 7180084019 0,023 755523940 0,047 -0,346 1,21 0,082 no 0,097 

Cotinga 13/10/10 7175728509 0,003 758398606 0,002 -0,472 1,084 0,009 yes 0,010 

Ilha do Mel 13/10/10 7170629787 0,450 770262161 1,150 0,867 2,423 1,310 no 1,801 

Guapicu 13/10/10 7193720728 0,002 767938839 0,002 -0,814 0,742 0,005 yes 0,006 

Povoca 13/10/10 7197061411 0,002 767162097 0,002 -0,722 0,834 0,006 yes 0,006 

Pasto 13/10/10 7187721318 0,048 759253729 0,37 -0,623 0,933 0,183 no 0,415 

Bananas 12/06/10 7185799948 0,093 759733252 0,213 0,848 2,404 0,492 no 0,250 

Guaraqueçaba 13/06/10 7201619971 0,123 769351967 0,154 -1,332 0,224 0,820 no 0,002 

Pescada 13/06/10 7193527127 0,082 771432786 0,213 -1,756 -0,200 0,743 no 0,223 
	
  

 

As planícies entremarés do setor interno do eixo leste-oeste ocorrem em altitudes 

mais altas, quando comparadas com as planícies do setor mediano da Baía. Já as planícies 

entremarés da desembocadura e da região interna do eixo norte-sul ocorrem em elevações 

mais baixas (Figura 12). 

 

 
Figura 12: Altitudes ortométricas dos perfis da planícies intermareais do CEP. Pontos indicam o limite 
inferior das tocas de Ucides cordatus.  
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 Os limites inferiores de ocorrência das marismas ficam inundados por 

aproximadamente 60 a 90% do tempo ao ano. Elas distribuem-se até o limite inferior dos 

manguezais. No eixo leste-oeste, esse limite inferior de ocorrência foi em altitudes 

correspondentes aos mínimos de quadratura com pequenas variações (Figuras 13a, 13b, 

14a e 14b).  
 

	
    
Figuras 13a e 13b: Altitude ortométrica dos limites inferiores e superiores e tempo de inundação de 
Spartina alterniflora dos perfis do eixo leste-oeste em 2008. 

 

  
Figuras 14a e 14b: Altitude ortométrica dos limites inferiores e superiores e tempo de inundação de 
Spartina alterniflora dos perfis do eixo norte-sul em 2008. 

 
 Os limites inferiores de ocorrência dos manguezais ficam inundados por 

aproximadamente 40 a 80% do tempo ao ano (Figuras 15a, 15b, 16a e 16b). As altitudes 

ortométricas dos limites inferiores de sua ocorrência aproximaram-se do nível médio do mar 

local (Tabela 3), sendo 2 m no eixo leste-oeste, com pequenas variações, exceto o Teixeira, 

com elevação de 1,5 m. Novamente, Cotinga e Ilha do Mel, diferiram dos demais, pois suas 

altitudes foram aproximadamente a 1 m, o que coincide com os mínimos de quadratura. Os 

limites superiores de ocorrência dos manguezais ficam inundados de 10 a quase 0% e suas 

altitudes são coincidentes com os máximos de sizígia. 

 

a b 

a b 
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Figuras 15a e 15b: Altitude ortométrica dos limites inferiores e superiores e tempo de inundação dos 
manguezais dos perfis do eixo leste-oeste em 2008. 

 

  
Figuras 16a e 16b: Altitude ortométrica dos limites inferiores e superiores e tempo de inundação dos 
manguezais dos perfis do eixo norte-sul em 2008. 

 
 

 Analisando a distribuição das espécies de mangue separadamente, nota-se que 

Avicennia schaueriana ocorre em altitudes mais elevadas, com taxas de inundação menores 

do que aquelas de Rhizophora mangle e Laguncularia racemosa. O seu limite inferior de 

distribuição ocorre em elevações coincidentes com os máximos de quadratura, com taxas 

de inundação variando de aproximadamente 20 a 30% do tempo ao ano, e o limite superior 

com taxas de inundação de quase 0 a 20% aproximadamente, em altitudes próximas aos 

máximos de sizígia (Figuras 17a, 17b, 18a, 18b, 19a e 19b).  

 As outras duas espécies se distribuíram ao longo de todo manguezal, com exceção 

dos perfis internos do eixo leste-oeste, em que Rhizophora mangle tem seu limite inferior  

em altitudes mais baixas que Laguncularia racemosa, suportando maiores taxas de 

inundação. 
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Figuras 17a e 17b: Altitude ortométrica dos limites inferiores e superiores e tempo de inundação das 
de Rhizophora mangle dos perfis do eixo leste-oeste em 2008. 

 

	
    
Figuras 18a e 18b: Altitude ortométrica dos limites inferiores e superiores e tempo de inundação de 
Laguncularia racemosa dos perfis do eixo leste-oeste em 2008. 
 

 

  
Figuras 19a e 19b: Altitude ortométrica dos limites inferiores e superiores e tempo de inundação de 
Avicennia schaueriana dos perfis do eixo leste-oeste em 2008. 

 
 No eixo norte-sul, Avicennia schaueriana também se distribuiu em locais com baixas 

taxas de inundação, enquanto que as distribuições de Rhizophora mangle e Laguncularia 

racemosa foram semelhantes, com uma tendência de aumento do tempo de submersão em 

direção à desembocadura (Figuras 20a, 20b, 21a, 21b, 22a e 22b). 
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Figuras 20a e 20b: Altitude ortométrica dos limites inferiores e superiores e tempo de inundação das 
de Rhizophora mangle dos perfis do eixo norte-sul em 2008. 
 

	
    
Figuras 21a e 21b: Altitude ortométrica dos limites inferiores e superiores e tempo de inundação de 
Laguncularia racemosa dos perfis do eixo norte-sul em 2008. 
 

	
    
Figuras 22a e 22b: Altitude ortométrica dos limites inferiores e superiores e tempo de inundação de 
Avicennia schaueriana dos perfis do eixo norte-sul em 2008. 
 
 O limite inferior de ocorrência das tocas de Ucides cordatus apresentou taxas de 

inundação entre 20 e 40 %, com exceção dos perfis Cotinga e Ilha do Mel, que ocorreram 

em locais com taxas de inundação de 70%. As tocas ocorreram também nas zonas de 

transição que ficam emersas praticamente o ano inteiro (Figuras 23a, 23b, 24a e 24b). 
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a b 

a b 



29	
  

	
  

	
    
Figuras 23a e 23b: Altitude ortométrica dos limites inferiores e superiores e tempo de inundação das 
tocas de Ucides cordatus dos perfis do eixo leste-oeste em 2008. 

 

	
    
Figuras 24a e 24b: Altitude ortométrica dos limites inferiores e superiores e tempo de inundação das 
tocas de Ucides cordatus dos perfis do eixo norte-sul em 2008. 
 
 Os limites inferiores de ocorrência de Crassostrea spp foram coincidentes com os 

dos manguezais, com a mesma tendência de aumento das taxas de inundação em direção à 

desembocadura do estuário, desde 40 a 80 % aproximadamente. O mesmo padrão foi 

observado para Mytella guyanensis, porém com taxas médias de inundação maiores (70%), 

já que esta foi encontrada também nas marismas. As altitudes dos limites inferiores de 

ocorrência dos bivalves variaram de 1,5 a 2 m. Exceto na Cotinga, em que as elevações 

foram 0,5 m mais baixas.  

Os limites superiores da distribuição dos bivalves ficam inundados por 30 % do 

tempo em média, novamente excluindo-se o perfil Cotinga, em que os bivalves ocorreram 

até locais com aproximadamente 70 % de taxa de inundação (Figuras 25a, 25b, 26a, 26b, 

27a, 27b, 28a e 28b). 
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Figuras 25a e 25b: Altitude ortométrica dos limites inferiores e superiores e tempo de inundação de 
Crassostrea spp dos perfis do eixo leste-oeste em 2008. 

 

	
    
Figuras 26a e 26b: Altitude ortométrica dos limites inferiores e superiores e tempo de inundação de 
Crassostrea spp dos perfis do eixo norte-sul em 2008. 
 

	
    
Figuras 27a e 27b: Altitude ortométrica dos limites inferiores e superiores e tempo de inundação de 
Mytella guyanensis dos perfis do eixo leste-oeste em 2008. 

 

  
Figuras 28a e 28b: Altitude ortométrica dos limites inferiores e superiores e tempo de inundação de 
Mytella guyanensis dos perfis do eixo norte-sul em 2008. 
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4 DISCUSSÃO 
 

 As taxas de inundação das planícies entremarés do Complexo Estuarino de 

Paranaguá variam significativamente entre os setores euhalino, mesohalino e oligohalino, 

em função das próprias variações da declividade e do nível do mar. As taxas de inundação 

dos limites superior e inferior de ocorrência dos manguezais acompanham este padrão, com 

seus limites inferiores correspondendo a taxas de inundação entre 40 a 80 % do tempo. A 

tendência de aumento das taxas de inundação dos manguezais próximos da 

desembocadura do estuário, no setor de alta energia e salinidade, acontece porque a 

declividade das planícies entremarés é menor neste setor e a inundação da vegetação se dá 

logo após o início da preamar.  

Vários estudos mostraram que o crescimento das árvores de mangue é limitado pela 

disponibilidade de nutrientes (Lovelock et al., 2007), que afetam  o reforço do investimento 

nas raízes em relação à parte aérea (Naidoo, 2009), a expectativa de vida da folha (Duke, 

1990; Suárez, 2003); eficiência elevada de reabsorção nos tecidos antes da senescência 

(Feller et al., 2009), folhas grossas ou esclerófitas (Feller & Chamberlain, 2007); baixa 

lixiviação (Wanek et al., 2007); alta NUE (High nutrient use efficiency) fotossintética 

(Lovelock & Feller, 2003; Martin 2007); e NUE de raiz e outros processos metabólicos 

(Lovelock et al.; 2006c). Essas diferenças nas NUEs podem contribuir para os padrões de 

distribuição das espécies ao longo de gradientes hidrológicos, de salinidade e nutrientes 

(Berger et al., 2006), já que a disponibilidade de nutrientes do solo é variável dentro e entre 

ecossistemas de manguezais, sendo extremamente baixa em ambientes oceânicos até 

muito alta em sistemas com grande quantidade de finos (Alongi, 2009). Além disso, Krauss 

et al. (2006) mostraram que a concentração de fósforo está diretamente relacionada com o 

hidroperíodo, com a duração da inundação explicando 81% da variação do fósforo. Eles 

mostraram que maiores frequências de inundação apesar de aumentarem a aeração no solo 

e reduzirem os déficits de oxigênio em mangues tolerantes à inundação, são responsáveis 

pela eliminação física do fósforo. 

Assim, essa tendência de aumento das taxas de inundação em direção à 

desembocadura do estuário é suportada pelas árvores devido às distintas composições dos 

bosques. Avicennia schaueriana ocorre em altitudes mais elevadas, com taxas de 

inundação menores que aquelas de Rhizophora mangle e Laguncularia racemosa. O seu 

limite inferior de distribuição ocorre em elevações coincidentes com os máximos de 

quadratura, com taxas de inundação variando de aproximadamente 20 a 30% do tempo ao 

ano, e o limite superior com taxas de inundação de aproximadamente 0 a 20%, em altitudes 

próximas aos máximos de sizígia. Rhizophora mangle e Laguncularia racemosa são 

espécies neotropicais consideradas como altamente adaptadas à baixa disponibilidade de 
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nutrientes. As taxas de respiração e fotossíntese por unidade de nutrientes nos tecidos são 

altas em comparação com as espécies concorrentes do gênero Avicennia (Lovelock et al. 

2006a, 2006b). Portanto, diferenças na distribuição das espécies, assim como a ausência de 

Avicennia na desembocadura do estuário e as florestas mais desenvolvidas no interior da 

baía (observação pessoal), podem ser explicadas pela disponibilidade de nutrientes do solo, 

já que o aporte de nutrientes é maior na região interna do estuário e a quantidade de finos é 

maior (Netto & Lana,1997). 

Esse resultado concorda com padrões observados por Lana (2004), que classificou 

os manguezais da região do CEP, para fins práticos de manejo, como bosques estressados 

do tipo I e bosques multiestratificados do tipo II. Os bosques do tipo I são, em geral, 

formações monoespecíficas de Laguncularia racemosa ou Rhizophora mangle, 

apresentando-se em arranjo denso ou esparso, mas sempre de baixa altura, com sinais de 

herbivoria, mais evidentes no setor externo da baía, que apresenta altas taxas de 

inundação. Os bosques do tipo II são estruturalmente mais complexos, com copas altas, que 

tendem a se desenvolver em planícies de maré mais extensas ou em bacia. Sessegolo 

(1997) também atribuiu a grande variação na fisionomia dos manguezais da Ilha das 

Laranjeiras (Guaraqueçaba/PR) aos gradientes de imersão e às características 

granulométricas do solo, pois cada uma das espécies de mangue apresenta adaptações 

específicas que permitem tolerar diferentes graus de salinidade e inundação. Estudos feitos 

em outras regiões (Ellison & Farnsworth, 1993; Chen & Twilley, 1998; Doyle et al., 2003; 

Cardona-Olarte et al., 2006; Krauss et al., 2006)  também mostraram um claro gradiente na 

distribuição destas espécies (correspondendo a Rhizophora mangle > Laguncularia 

racemosa > Avicennia spp), condicionado pela maior ou menor tolerância à inundação, tanto 

em condições experimentais quanto em laboratório. 

As árvores dos manguezais apresentam adaptações específicas para lidar com 

ambientes extremos, como a presença de lenticelas, glândulas de sal, viviparidade, 

pneumatóforos, etc. Assim, a elevada variabilidade das taxas de inundação também pode 

estar relacionada com as características de flutuabilidade dos propágulos e com os efeitos 

das velocidades de correntes no seu estabelecimento, as quais limitam a dispersão e a 

oferta de propágulos de Avicennia nas zonas mais baixas (Delgado et al., 2001). Interações 

biológicas também interferem nessa distribuição, com evidências de que a predação de 

propágulos de Laguncularia pode ser mais alta que a de Avicennia em regiões mais altas 

(Delgado et al., 2001). 

Apesar da elevada variabilidade nos limites inferiores de ocorrência dos manguezais, 

as taxas de inundação diminuem de forma consistente depois dos primeiros metros, em 

todos os perfis analisados. Isto faz com que os manguezais regionais permaneçam 
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inundados, em sua maior parte, menos da metade do tempo. Lewis & Estevez (1988) e 

Cahoon & Lynch (1997) descreveram padrão semelhante em manguezais na Flórida, 

inundados por menos de 35 % do tempo. Da mesma forma, Crewz & Lewis (1991), 

Hovenden et al. (1995), Twilley & Chen (1998), Cohen (2004), Silvestri et al. (2005) e Hickey 

& Bruce (2010) mostraram que as florestas de mangue têm um padrão similar de ocorrência 

em escala global, independentemente da composição de espécies, num plano próximo ou 

acima do nível médio do mar, se estendendo até as máximas de sizígia. Nesse estudo, R. 

mangle e L. racemosa começam a ocorrer em altitudes ortométricas próximas a 2 m em 

relação ao zero da régua do Porto de Paranaguá no eixo leste-oeste, com pequenas 

variações. Isso significa que o início de suas ocorrências acontece em elevações próximas 

ao nível médio do mar. A exceção é o setor externo da Baía, em que elas começam a 

ocorrer em elevações próximas aos máximos de quadratura. Já o início da distribuição de A. 

schaueriana ocorre em locais com elevações maiores e inundações menos freqüentes, a 

partir dos mínimos de sizígia. Esse padrão também já era esperado, pois é limitada a 

tolerância dos manguezais à submersão permanente. A condição de submersão 

normalmente reduz a concentração de O2 na superfície radicular, inibindo a absorção de 

água (Gibbs & Greenway, 2003) e afetando outras funções fisiológicas primárias como o 

funcionamento de enzimas anti-estressantes, o desenvolvimento anatômico, as trocas 

gasosas, o acúmulo de biomassa e níveis hormonais (Skelton & Allaway, 1996; Youssef & 

Saenger, 1996; Naidoo et al., 1997; Ye et al., 2003, 2004 a, b;. Kitaya et al., 2002; Chen et 

al., 2004, 2005, 2006). 

Neste contexto, as taxas de inundação são de fato importantes para 

desenvolvimento dos bosques, mas não determinam primariamente sua ocorrência, já que 

os manguezais apresentam um nível elevado de plasticidade frente às forçantes ambientais 

(Callaway et al., 2003). Sua distribuição não depende apenas da sua tolerância às 

condições de imersão/emersão (Krauss et al., 2008; Feller et al., 2010), mas também da 

natureza do sedimento (Wolanski et al.,1992; Wolanski et al., 2004), do regime local de 

salinidade (Ball, 2002) e do aporte de nutrientes (Feller et al., 2009; Naidoo, 2009). Apesar 

disso, a hidrologia, criada ou restaurada através de drenagens relacionadas ao correto nível 

de maré, é o fator mais importante para o sucesso dos projetos de manejo e conservação. 

 Foi observado um aumento consistente da altura máxima de ocorrência do 

Bostrychietum em direção ao interior do estuário. Suas alturas no setor externo estiveram 

associadas com os máximos de quadratura. No setor mediano da Baía, ficaram entre os 

máximos de sizígia e quadratura, enquanto no interior coincidiram com os máximos de 

sizígia.  Cunha & Costa (2002) observaram uma substituição na dominância da comunidade 

de macroalgas associadas às porções dos troncos sujeitas à alta freqüência de alagamento, 
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de B. montagnei na região euhalina por B. calliptera e B. pinnata na mesohalina e destas por 

Catenella caespitosa na oligohalina. Steinke et al. (2003) e Ortegón-Aznar et al. (2009) 

também sugerem que a distribuição vertical  do Bostrychietum está relacionada com 

variações de salinidade. Além disso, Peña et al. (1999), estudando as taxas de fotossíntese 

das algas em condições de submersão e emersão, encontraram variações nas respostas 

das espécies e propuseram que sua distribuição está diretamente relacionada com sua  

tolerância ao estresse de dessecação. Portanto, conclui-se que o Bostrychietum pode ser 

utilizado de fato como um indicador de níveis de maré, validando uma rotina qualitativa 

corrente em estudos de manguezais. Seu limite superior de distribuição vertical se dá entre 

os máximos de sizígia e quadratura, mas pode ser afetado por variações locais de 

salinidade, devido aos diferentes níveis de tolerância das macroalgas que o compõem.  

 As tocas do caranguejo-uçá têm seu limite inferior de distribuição associado a taxas 

de inundação próximas ou menores que 35%, correspondendo aos mínimos de sizígia, 

mesmo nos locais em que os manguezais começam a ocorrer em níveis inferiores. Já os 

seus limites superiores se estendem até o final das zonas de transição, com taxas de 

inundação de quase 0%. Ucides cordatus faz incursões à superfície durante a maré baixa 

para limpar ou construir sua toca e se alimentar, podendo permanecer sob condições de 

emersão por várias horas (Nordhaus & Wolff, 2007). Essa tolerância é esperada para 

organismos eurihalinos, como é o caso dessa espécie. A capacidade de manutenção da 

homeostase resulta de um eficaz mecanismo osmorregulatório associado com suas 

brânquias posteriores (Martinez et. al., 1999). Além disso, a reduzida perda de sódio, 

associada à redução no fluxo urinário, evita a perda excessiva de líquidos (Santos, 1985; 

Harris & Santos, 1993). 

Nos perfis da desembocadura, as tocas já estavam presentes em locais com tempo 

de inundação de até 75%, níveis próximos aos máximos de quadratura. Essa capacidade é 

suportada por sistema excretor que regula a produção de urina, a qual é 60% mais elevada 

em meio diluído (água diluída com 0,9 de salinidade) que em água salgada (3,5 de 

salinidade) (Harris & Santos, 1993, 2004). A glândula antenal, quando em meio diluído, 

regula o volume da hemolinfa e a perda de solutos, excretando potássio, magnésio e cálcio 

(Santos,1987).  

Apesar das tocas ficarem mais tempo inundadas na desembocadura, com menos 

tempo disponível para alimentação dos animais, Nordhaus et al. (2009) observaram que, 

mesmo considerando que U. cordatus remove até 81% da serapilheira nos manguezais 

estudados no Norte do Brasil (Nordhaus et al., 2006), o caranguejo-uçá permanece dentro 

de sua toca por 85 % do tempo. Portanto, os caranguejos não precisam de muito tempo 

para coletar seu alimento, que é consumido principalmente dentro das tocas (Nordhauss & 
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Wolff, 2007). Schories et al. (2003) sugeriram inclusive  que as tocas são subdivididas em 

“cavidade das folhas”, onde o alimento é armazenado por um curto período antes do 

consumo; e “cavidade de moradia”, onde existe o contato com água. O consumo do 

alimento dentro das tocas reduz a exposição aos predadores, a competição intraespecífica e 

o estresse de dessecação, possibilitando a ocorrência dos caranguejos em locais inundados 

por 75 % do tempo ao ano. 

 A variabilidade nas taxas de inundação dos limites de distribuição dos caranguejos 

está igualmente associada com as distintas configurações dos bosques. Miranda (2004) e 

Brogim (2001), em estudos desenvolvidos no mesmo complexo estuarino, mostraram que os 

pescadores que exploram estes recursos relataram maiores capturas de crustáceos e 

moluscos nos manguezais do tipo II, particularmente nas áreas mais internas da Baía, onde 

as taxas de inundação são menores. Hattori (2006), em seu estudo na região de Iguape 

(SP), também registrou maiores densidades de U. cordatus em áreas de manguezal alto 

(menos alagados), com dominância de Rhizophora mangle e Avicennia shaueriana, quando 

comparadas com as de manguezal baixo (mais alagados) onde Laguncularia racemosa 

predominava.  

 As folhas sobre o sedimento são a principal fonte de alimento de Ucides cordatus 

(Nordhaus & Wolff, 2007). Christofoletti (2005) sugere que o caranguejo-uçá prefere folhas 

de Avicennia, mais nutritiva quando comparada com outras espécies vegetais disponíveis no 

manguezal. O investimento em raízes, concentrações de nutrientes nos tecidos, esclerofilia 

e defesas químicas são também maiores em R. mangle e L. racemosa em relação à A. 

germinans (McKee, 1995). Estas diferenças das espécies em atributos relacionados à 

conservação de nutrientes influenciam a resistência contra herbívoros e patógenos (Feller, 

1995, Feller & Chamberlain, 2007) e a decomposição dos tecidos (Middleton & McKee, 

2001), e consequentemente, a palatabilidade e digestibilidade das folhas encontradas sobre 

o sedimento. Em síntese, as taxas de inundação não determinam primariamente a 

distribuição dos caranguejos, e sim, indiretamente, à medida que elas influenciam a 

composição dos bosques. 

Os limites inferiores de distribuição das ostras coincidem com o limite inferior dos 

manguezais, pois elas utilizam as raízes-escora da Rhizophora mangle como substrato para 

a fixação. Já o limite inferior de distribuição do sururu esteve associado à distribuição de 

Spartina alterniflora. Pereira et al. (2003) também registraram este bivalve nos mesmos 

níveis de ocorrência de  Spartina sp. Essa diferença de distribuição entre as duas espécies 

de bivalves é explicada por suas distintas estratégias de vida.  Mytella guyanensis vive 

enterrada no sedimento, podendo se fixar nas raízes das marismas e não dependendo 
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necessariamente do substrato duro oferecido pelos troncos ou raízes-escora das árvores do 

manguezal. 

Os limites superiores de distribuição dos bivalves correspondem a níveis com taxas 

de inundação de aproximadamente 30% no eixo leste-oeste, aumentando significativamente 

na desembocadura, onde as taxas de inundação dos limites superiores atingem 

aproximadamente 70%. Esses animais não conseguem manter a regulação iônica em 

relação ao ambiente aquático circundante (Absher, 1989). Essa ampla variabilidade na 

capacidade de suportar diferentes tempos de submersão é facilitada pelo fato de terem 

desenvolvido adaptações fisiológicas como a anaerobiose facultativa altamente 

especializada. Esta atua na osmorregulação intracelular e representa uma vantagem 

energética para os períodos de exposição ao ar (Pereira et al., 2003; Christo, 2006).  

O fato dos bivalves não se distribuírem até regiões mais altas dos perfis de 

manguezais no setor euhalino pode ser explicado pelo fato de que as taxas de inundação 

não são o único fator regulador de sua distribuição. A ocorrência de larvas no plâncton e o 

recrutamento são fatores decisivos na estruturação das populações de adultos (Newell et 

al., 2000; Southworth & Mann, 2003). Ambos são influenciados pela disponibilidade de 

alimento, predação, velocidade de correntes e presença de substratos apropriados para 

fixação (Mann & Evans, 1998; Southworth & Mann, 2003).  

Os fatores que mais afetam a maturação gonadal e a duração do ciclo larval são a 

temperatura e a disponibilidade de alimento  (Galvão et al., 2000; Kreeger et al., 2003; Ren 

et al., 2003; Orban et al., 2004). O suprimento de alimento pode atuar na transferência de 

reservas armazenadas na glândula digestiva para as gônadas utilizadas nos processos 

gametogênicos (Galvão et al., 2000; Kan et al., 2000; Ren et al., 2003; Orban et al., 2004). A 

salinidade e turbidez podem inibir o crescimento, causar mortalidade das larvas, retardar o 

crescimento ou interferir na dispersão das mesmas na natureza (Roegner & Mann, 1990; 

Newell et al., 2001; Ren et al., 2003). Assim, no setor euhalino e de alta energia, a 

salinidade e a disponibilidade de alimentos são fatores limitantes que dificultam a ocorrência 

e o recrutamento das larvas. 

  As ostras do gênero Crassostrea, ao final do período larval, quando se encontram 

próximas ao assentamento, tendem a concentrar-se junto ao fundo, onde ocorre a fixação e 

a metamorfose em substrato duro (Absher, 1989; Baker, 2003; Finelli & Wethey, 2003). 

Apesar do transporte de organismos para regiões oceânicas, observa-se que uma alta 

densidade de larvas permanece dentro dos estuários (Christo, 2006). Este processo sugere 

uma interação entre o comportamento de natação das larvas e as características de 

circulação do ambiente (Newell et al., 2000; Southworth & Mann, 2003). Embora as larvas 

tenham capacidade de deslocamento horizontal e vertical na coluna d’água, as correntes e 
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velocidade de marés são responsáveis por uma dispersão mais ampla, especialmente 

referente à posição horizontal das mesmas. A estratificação conspícua atribuída às 

características geomorfológicas da baía, com o setor interno mais raso e o tempo de 

residência da água maior (Marone, 2006), pode contribuir para a retenção das larvas nos 

setores internos do estuário (Cristho, 2006). Assim, o pool larval na região da 

desembocadura tende a ser menor e, portanto, as taxas de recrutamento também são 

influenciadas. 

No eixo norte-sul, os bivalves ocorreram em locais que ficavam expostos até quase 

90% do tempo no interior do estuário e observou-se que houve uma tendência de aumento 

das taxas de inundação em direção à desembocadura.  Apesar desses animais passarem 

menos tempo submersos nas regiões mais internas e, consequentemente, menos tempo se 

alimentando, sabe-se que a abundância do fitoplâncton é maior nos setores mais internos 

do CEP (Brandini, 2000), pois os setores mais rasos da baía favorecem a ressuspensão de 

sedimentos finos (Marone, 2006), aumentando a  disponibilidade de nutrientes. Além disso, 

o comportamento também é influenciado pelas variações de salinidade. Aparentemente 

existem diferenças no tempo de abertura das valvas das ostras, dependendo de sua 

localização ao longo de um gradiente de salinidade. Enquanto submersa, a valva fica aberta 

por um período longo, ao passo que em águas mais interiores e, conseqüentemente, menos 

salinas, as valvas abrem e fecham mais rapidamente (Nascimento, 2008).  

No setor interno do eixo norte sul, as altitudes foram mais baixas, semelhantes aos 

perfis da desembocadura. Porém, apesar da elevação ser utilizada como parâmetro 

quantitativo ao se caracterizar um gradiente abiótico, por ser considerada representativa 

para plantas e animais sésseis que toleram condições estressantes (Eleuterius & Eleuterius, 

1979; Roozen & Westhoff, 1985; Olff et al., 1988; Sanchéz, et al. 1996; Sanderson et al., 

2001;  Boclkeman et al., 2002) e as freqüência e duração da inundação serem determinadas 

pela relação entre essa elevação da superfície e a flutuação local das marés (Eleuterius & 

Eleuterius, 1979; Leendertse et al., 1997; Olff et al., 1997; Van Wijnen et al., 1997), a 

amplitude das marés difere entre locais. Observando os resultados do eixo leste-oeste, 

apesar de existir uma amplificação da maré pra dentro do estuário, as altitudes dos perfis 

internos são maiores e, portanto, as taxas de inundação são compensadas. Como não 

existem estudos sobre a amplificação da maré no eixo norte-sul, provavelmente as taxas de 

inundação do final da preamar e, conseqüentemente, do limite superior das espécies, 

devem estar subestimadas. Essa hipótese é reforçada pelo fato de que não foi encontrada a 

presença de bivalves na região interna do eixo leste-oeste. Leonel & Silva (1988) mostraram 

que M. guyanensis tem uma baixa capaciade de tolerar períodos prolongados em meios 

extremamente diluídos. Portanto, a variação nos limites superiores de distribuição das duas 
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espécies de bivalves nos dois eixos da baía pode estar relacionada ao fato de que os perfis 

internos do eixo norte-sul estão muito distantes do marégrafo da Galheta.  

 Este estudo revelou que medidas e estimativas de inundação são provavelmente 

consistentes em escalas pequenas (de centímetros a poucos metros). Já em escalas 

maiores, devem ser consideradas as heterogeneidades espaciais, particularmente se 

diferentes locais forem comparados. Assim, uma sugestão para estudos futuros é que seja 

colocado um sensor de pressão em cada local onde se queira determinar o tempo de 

inundação. Além disso, esse resultado acentua a importância dos alertas feitos por Crewz & 

Lewis (1991), Rozas e Zimmerman (1994), Saenger (1996), Boumans et al. (2002), Crooks 

et al. (2002), Montalto & Steenhuis (2004) e Lewis III (2005),  no sentido de que 

hidroperíodos de manguezais e marismas regionais devem ser sempre referidos ao Datum 

vertical. Dessa forma, estudos feitos em diferentes datas e locais poderão ser comparados e 

contribuirão para o entendimento da hidrologia, base para o sucesso dos projetos de manejo 

e conservação. Como a ondulação geoidal difere entre locais (Krueger, 1996), coordenadas 

geodésicas precisas dos marégrafos devem ser definidas para que se possa determinar 

com maior precisão a diferença entre o geóide e o elipsóide para todo o CEP e não somente 

para o Porto de Paranaguá. 

 De uma forma geral, as taxas de inundação, associados aos regimes de salinidade e 

à disponibilidade de nutrientes, são de fato reguladores dos limites locais de distribuição dos 

manguezais e dos animais que ali vivem. A distribuição dos manguezais se estende 

geralmente desde áreas com elevações correspondentes ao nível médio do mar local até os 

limites superiores máximos de sizígia. Em regiões mais salinas e de alta energia, eles 

podem ocorrer em elevações próximas aos máximos de quadratura, em áreas com maiores 

taxas de inundação. O Bostrychietum pode ser de fato utilizado como um indicador de níveis 

de maré e seu limite superior de ocorrência está entre os máximos de sizígia e quadratura, 

variando em função do regime de salinidade prevalecente.  Ucides cordatus ocorre em 

praticamente toda a extensão dos manguezais e das zonas de transição, mas seu limite 

inferior de distribuição se dá logo após as altas declividades encontradas no limite inferior 

dos manguezais, em locais com taxas de inundação de 20 a 40%, com exceção daquelas 

da desembocadura, com taxas de inundação de aproximadamente 70%. As taxas de 

inundação determinam de fato os limites de ocorrência dos bivalves nas regiões 

mesohalinas, pelo menos no eixo leste-oeste do CEP. Os limites inferiores de distribuição 

das ostras não ocorrem em locais com taxas de inundação menores que 50 % em média e 

os sururus em locais com 70 % em média, com uma tolerância a taxas de inundação 

maiores no setor euhalino. Se a hipótese de que as taxas de inundação estão subestimadas 
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para o eixo norte-sul for verdadeira, então estes bivalves não suportam taxas de inundação 

menores que 30%. 
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                           F - 41              DESCRIÇÃO DE ESTAÇÃO MAREGRÁFICA     
 
Estação   Porto de Paranaguá – Cais Oeste                                                             Estado:   PR                                Localidade:    Paranaguá  
   
LH                    Carta Nº.      1822 – Portos de Paranaguá e Antonina                                                          Navio :    equipe da ASSUMAR                        Ano:   1997     
 
 Coordenadas geográficas             O nível de redução está ________________ centímetros acima do zero da régua de 1997.  
 
Lat                                                 Fonte de informação:  
Long 
Datum    WGS - 84                          Tipo de marégrafo:  
 
Fuso   +3                                        Zero do marégrafo:     Coincide      com o zero da Régua. 
 
                         Descrição das réguas de  marés                                                                                  Descrição das referências de nível 

 
 
 
 

  
 
 
 
 
 
 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

  F - 41 – 1822 - 001 / 97    

Análise estatística e harmônica de 365 dias de observação da 
maré   

Hidrologia Diário: Esc. 1: 20 

020/98 

    25º 30’. 1 S 
048º 31’. 5 W 

  
RN - CDRJ /GEDRAG: Marco fixado no piso do cais, a aproximadamente 9,5 
metros do cabeço Nº 3 e a 1,20 metros da lateral. Lat. 25º 30’ 07”,1991 S   
Long. 048º 31’ 32”,1762  W; Altitude elipsóidica = 2,5540m, processo clássico 
interferométrico (F-21-1824-014/98); 
 

 
RN-1: Marco da Portobrás a aproximadamente 1 metro do cabeço Nº 4, no 
sentido do cabeço Nº 5 na quina (Ponto G). 
 

 
RN - 2: Marco Testemunho da DHN, fixado na calçada da porta de acesso ao 
SILO mais próximo do marégrafo, abaixo de uma placa comemorativa. 

 
 
  

82,0 

 

 Arquivo Técnico a ser preenchida no CHM 
Pessoal que tomou parte na montagem 

Recebida  em 

Documento de referência: LH 020/98 

Equipe do NhO Taurus  
de 05/11/2003: 
3ºSG-HN Alexander 
CB-HN Luiz 
CB-HN Luiz Henrique 
Chefe da equipe: 1T-(QC-CA) Vidal Lima 

 

DHN-6016-A 

Equipe da ASSUMAR  
de 05/12/1997:  
Henrique  
Dilson 
 

60 132  

Régua de madeira com 4 metros de comprimento, graduada de 10 em 10 cm, 
sob os cuidados da ASSUMAR-APPA. 
 
 
Esta ficha foi atualizada em 15/06/2005. 
 
 

F - 41 - Padrão – Porto de Paranaguá - Cais Oeste – 60132 – Versão 1/2005 



   
 
 

 
Zero  da  régua    

NM 

NR 

Altitude = 230,7 cm  

Z0  =  

S 0  = 

 

Observações 

Diagrama 

RN - GEDRAG 

1 – Período de observação para obtenção dos elementos de maré: 01/01/1997 a 
31/12/1997; 
 
2 – A análise foi efetuada usando o método harmônico, sendo os dados processados pelo     
BNDO. 
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